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La compréhension des cycles bio-géochimiques à la surface terrestre demeure plus que jamais un 
enjeu crucial de la recherche.  Les mutations de notre société qui se traduisent par exemple par 
l’augmentation de l’émission des gaz à effet de serre ou l’augmentation de la production de déchets 
bouleversent  profondément  la  géosphère  en affectant  les  cycles  des  éléments  chimiques  (C,  N, 
polluants, etc.)
La prise de conscience de cette même société impose à la recherche de fournir des éléments de 
réponse et des solutions aux problématiques aussi complexe que le réchauffement climatique ou la 
gestion des déchets. Mais, ces réponses ne peuvent (doivent) être fournies que sur la base d’une 
connaissance la plus fine possible des mécanismes. Par exemple, il sera difficile de proposer des 
solutions de stockage du carbone sans une connaissance préalable des mécanismes mis en jeu dans 
le plus grand réservoir de stockage de carbone actuel qu’est le sol (environ 1,5 Gt de C). De même, 
proposer des solutions de recyclage agricole des déchets organiques sans une prise en compte de 
l’impact environnemental des éléments potentiellement polluants serait déraisonnable.
Pour mener à bien l’étude de ces cycles, il est nécessaire d’utiliser des outils adaptés aux questions 
posées. Ainsi, pour l’étude de l’interaction entre des éléments majeurs (fer et silicium) ou dans le 
cadre  de  l’étude  du  comportement  d’éléments  traces  en  contexte  de  recyclage,  j’ai  privilégié 
différentes  échelles  d’observation  des  phénomènes  et  le  couplage  de  plusieurs  techniques 
analytiques. Si l’échelle régionale permet de faire émerger des questions ou de révéler certaines 
anomalies,  c’est  à  l’échelle  moléculaire  en  utilisant  des  sondes  spécifiques  que  se  forge  notre 
compréhension des mécanismes.
Ce mémoire d’habilitation à diriger des recherches est articulé en deux parties principales : 
– un rapport des activités de recherche que j’ai conduites au cours des 10 dernières années;
– un projet scientifique qui me permettra d’exposer les pistes que je souhaite suivre au cours 
des prochaines années.
Le rapport  d’activités est  également divisé en deux. Dans une première partie,  je résumerai les 
résultats obtenus au cours de ma thèse qui traite du système Fe/Si en milieu aqueux. Dans une 
seconde partie, je développerai la problématique de recherche que j’ai initiée après mon intégration 
au Cirad en temps que chercheur. Celle-ci concerne l’impact environnemental du recyclage agricole 
des déchets à travers le prisme du comportement des éléments traces métalliques. 
Le Cirad (Centre de coopération internationale en recherche agronomique pour le développement) 
est l’institut français de recherche agronomique au service du développement des pays du Sud et de 
l’outre-mer français. Il privilégie la recherche en partenariat avec les acteurs locaux ce qui conduit à 
plusieurs avantages mais aussi quelques contraintes. Il est, par exemple, impératif de ressituer son 
travail de recherche par rapport aux problématiques locales et aux réalités économiques. De même, 
comme les  financements  sont obtenus  pour  partie  auprès  des instances  régionales (DAF, Diren 
conseil régional, général, Chambre d’Agriculture), j’ai été amené à soumettre les conclusions de 
mes travaux à  un public  non spécialiste (élus de chambre consulaire,  personnels administratifs, 
etc.), ce qui constitue parfois un exercice périlleux mais toujours enrichissant.
Pour tenter de faire ressortir cette diversité d’activités, je citerai tout au long de ce document non 
seulement les étudiants que j’ai encadré, les articles publiés mais également certains des rapports 
rédigés à l’attention de ces partenaires. Un exemplaire des articles publiés à ce jour est jointe à 
l’annexe de ce document. Les rapports dits de littérature grise sont téléchargeables auprès du site 





8Figure 1: Représentation des différentes phases des oxyhydroxydes de fer  
formés en fonction du taux d'hydroxylation et de la composition dans le  
système Fe2+-Fe3+ (Jolivet et al., 2006).
Figure 2: Fonctions de distribution radiale (FDR) en fonction du taux d'hydrolyse 
et évolution des polymères lors de l’hydrolyse de FeCl3.6H2O (Bottero et al.,  
1994).
1. Un élément chimique versatile : le fer
1.1 Problématique
L’une des particularités certainement la plus remarquable du fer est liée à son caractère ubiquiste. 
En effet, que cela soit sous forme réduite, oxydée ou complexée par des molécules organiques, cet 
élément  participe  à  d’innombrables  processus  aussi  bien  biologiques,  physico-chimiques  que 
géologiques. Au niveau de la  surface terrestre,  le  fer  est  un élément  chimique particulièrement 
abondant puisqu'il représente 4,3 % (en masse) de la croûte terrestre. Le fer est ainsi le quatrième 
élément en termes d’abondance au niveau de la surface terrestre. Il est présent dans plus de 600 
minéraux,  sous  forme  d’oxydes,  d’oxyhydroxydes,  de  silicates,  de  sulfates,  de  phosphates,  de 
carbonates… Le fer est présent dans de nombreux réservoirs, comme les océans, les fleuves, les 
eaux du sol mais également dans la biomasse. Le fer participe donc à un vaste cycle géochimique 
qui met en relation l’ensemble de ces réservoirs.
Si le fer est un élément ubiquiste, la répartition des oxydes et oxyhydroxydes de fer au niveau de la 
surface terrestre n’est pas homogène. Leur formation dépend des conditions physico-chimiques qui 
règnent dans le milieu (pH, Eh, saturation en eau… Figure 1). De très nombreux travaux ont été 
entrepris afin de déterminer quelles étaient les conditions nécessaires pour synthétiser chaque oxyde 
et oxyhydroxyde de fer ((Jolivet et  al.,  2006; Schwertmann and Cornell,  1991)).  Néanmoins, la 
formation et l’évolution de ces phases dans les sols restent dans la plupart des cas non résolues. 
C’est pourquoi, nous avons choisi de détailler les premières phases du passage « de la solution à 
l’oxyde »  (Jolivet,  1994).  En  effet,  ces  phases  généralement  amorphes,  qui  sont  des  phases 
intermédiaires entre les espèces solubles et les minéraux cristallisés, jouent certainement un rôle 
important au cours des processus d’altération. De plus, nous montrerons que la présence d’éléments 
chimiques peut changer radicalement les mécanismes de passage de la solution à l’oxyde. 
Le passage des ions en solution vers des phases infinies (gels amorphes ou solides cristallins) met 
en jeu des phénomènes complexes tels que l’hydrolyse des ions métalliques et la condensation des 
complexes hydroxylés (Blesa and Matijevic, 1989; Jolivet, 1994). En solution aqueuse, les cations 
hydratés sont entourés d’un cortège de molécules d’eau formant les couches de solvatation. Les ions 
divalents et trivalents de la première série de transition sont tous hexacoordinés. Ainsi l’ion Fe3+ 
forme  en  condition  acide  l’ion  hexa-aquo [Fe(H2O)6]3+ qui  a  une  symétrie  octaédrique.  Le 
réarrangement électronique qui s’effectue entre le cation et les molécules d’eau coordinées, entraîne 
une augmentation de la charge positive portée par les protons. Les molécules d’eau coordinées se 
comportent donc en acide plus fort que les molécules d’eau du solvant. Elles ont tendance à se 
déprotoner. De façon plus globale, c’est le cation hexa-aquo [Fe(H2O)6]3+ qui se comporte comme 
un acide en solution aqueuse. La réaction d’hydrolyse, mettant en jeu des équilibres acido-basiques 
Fe3+/OH- est  donc assimilable à une titration (par la suite, nous utiliserons, pour définir  le taux 
d’hydrolyse, le rapport R=[OH]/[Fe]). L’analyse de la structure des particules formées durant les 
premiers  stades  de  l’hydrolyse  du  chlorure  ferrique  a  été  effectuée  par  EXAFS  (Bottero  and 
Bersillon, 1989; Combes, 1988; Combes et al., 1990; Combes et al., 1988), DPAX (Tchoubar and 
Bottero, 1996; Tchoubar et al., 1991) ainsi que par des mesures de la porosité des clusters formés 
(Bottero et al., 1994).  Pour de faibles taux d’hydrolyse R<1, l’analyse EXAFS (Figure 2) montre 
que le fer est à l’état de monomères dans la solution. Lorsque le taux d’hydrolyse R=1,5 est atteint 
deux  types  de  liaisons  fer-fer  sont  détectées  au  sein  des  colloïdes.  La  première  à  3  Å  est 
caractéristique des  liaisons fer-fer,  pour  lesquelles  les  octaèdres  de fer  partagent  des  arêtes.  La 
seconde de 3,45 Å correspond à des liaisons fer-fer par double sommet.
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Figure 4: Spectres infrarouge d’une ferrihydrite  
pure, d’une ferrihydrite riche en Si et d’un gel de 
silice (Schwertmann and Thalmann, 1976).
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Figure 3: Schéma de la formation du polycation ferreux [Fe4(OH)4(OH12)2]4+ à 
partir de complexes en solution et chemin réactionnel possible pour la formation 
de l'hydroxyde ferreux Fe(OH)2 à partir de complexes en solution (Jolivet et al.,  
2006).
L’évolution des colloïdes et l’examen du nombre d’atomes de fer présents à ces deux distances en 
fonction du taux d’hydrolyse, permet de rapprocher la structure locale des particules amorphes de 
celle de l’akaganéite. De plus, l’analyse de la distribution de la taille des pores de ces colloïdes, 
formés par hydrolyse, et de l’akaganéite, qui possède des canaux intracristallins, met en évidence 
des  micropores  de  0,5-0,6  nm  qui  semblent  être  de  même  nature  dans  les  deux  échantillons. 
L’analyse de solutions à R=1,5 en fonction du temps (t=10 minutes, 1 heure et 15 jours) a permis de 
définir les différents stades de croissance des oligomères jusqu’à la formation du polycation Fe24 
dont  la  structure  locale  est  analogue  à  celle  de  l'akaganéite.  La  première  étape  correspond  à 
l’association  d’octaèdres  de  fer  par  arêtes  pour  former  des  dimères.  La  deuxième étape  est  la 
formation de trimères, un troisième octaèdre se liant au dimère par double sommet. Ensuite ces 
trimères vont se condenser pour former le polycation Fe24. La Figure 2 détaille les différentes étapes 
de  l’hydrolyse  du  chlorure  de  fer.  La  structure  des  polycations  formés  lors  de  l’hydrolyse  du 
chlorure ferrique suit donc un certain nombre d’étapes bien distinctes.
En revanche, peu de choses sont connues sur les mécanismes de nucléation et de croissance des 
polymères  ferreux  qui  précèdent  la  cristallisation  (Henry  et  al.,  1992).  Les  mécanismes  de 
condensation ont été décrits pour deux cations divalents : Pb2+ et Ni2+. La condensation commence à 
R=[OH-]/[M]=1 (M pour métal) par la formation d'un dimère. Pour les cations divalents, la charge 
partielle négative de l'oxygène au sein du pont µ2-OH (M-O(H)-M) induit une condensation qui se 
traduit  par  la  transformation  des  ponts  µ2-OH en ponts  µ3-OH et  la  formation  d'un polycation 
compact :[M4(OH)2(OH)n]4+. A R=2, la neutralisation de la solution de métal divalent, conduit à 
la  nucléation  et  la  croissance  de  l'hydroxyde  M(OH)2.  Cet  hydroxyde  possède  une  structure 
lamellaire de type brucite sans relation structurale avec le polycation évoqué précédemment (Figure
3). 
Ces schémas de transformation d'un élément en solution vers une phase cristalline peuvent être 
modifiées  non  seulement  par  des  variations  des  paramètres  physico-chimiques  du  milieu  mais 
également par la présence d'autres éléments chimiques. Par exemple, la combinaison de l’étude à 
l’échelle atomique du fer et du phosphore a permis de déterminer les différents types de polymères 
se formant lors des premiers stades de l’hydrolyse (Rose et al., 1997; Rose et al., 1996). La présence 
d'ions phosphates, même en faible proportion (dès [P]/[Fe]=0,02) modifie fortement les étapes de 
l'hydrolyse de Fe3+. Seul le stade du dimère est atteint (deux octaèdres de fer partageant une arête). 
Pour R=1 les octaèdres de fer initialement entourés de 4 molécules d’eau à 2 Å et 2 atomes de 
chlore à 2,3 Å, perdent un chlorure ce qui indique le début de l'hydrolyse (remplacement de Cl- par 
OH-). Quelques dimères de fer associés par arête sont présents. Mais il existe aussi des liaisons Fe-
Fe par simple sommet à une distance de 4 Å. Alors que la polymérisation du fer débute, des liaisons 
Fe-O-P existent déjà. Pour R=1,5, la présence des dimères fer-fer par arête est majoritaire. De plus 
le phosphore est présent dans la 2ème sphère de coordination du fer, à des distances de 3,2 - 3,3 Å. 
Cette liaison de PO4 sur un dimère de fer, ainsi que l'existence de Cl- sur ce dimère, ne permet pas 
l'association d'un troisième octaèdre de fer par double sommet : les sites de croissance sont bloqués. 
Pour  R=2  ces  structures  (dimère  de  fer  lié  à  des  tétraèdres  de  phosphate)  se  condensent  par 
l'intermédiaire d'octaèdres de fer jouant le rôle de ponts. A une échelle semi-locale, la modélisation 
du pied des courbes de diffusion des rayons X aux petits angles indique que dès R=1 et pour les 
différents rapports P/Fe, plus de 80% des octaèdres de fer sont impliqués dans la formation de 
dimères de fer  (Masion et al., 1997a; Masion et al., 1997b). Ainsi le processus de formation des 




A la suite de ces travaux initiés par J.-Y. Bottero, je me suis intéressé aux interactions potentielles 
entre le fer et le silicium. Ce dernier, est en effet le deuxième élément en termes d’abondance après 
l’oxygène  dans  la  croute  terrestre.  Il  représente  en  masse  28,8  %  et  92%  des  minéraux  qui 
constituent la croûte terrestre et océanique sont des minéraux silicatés. Devant l’importance de ces 
deux  éléments  dans  les  environnements  supergènes,  de  nombreux  auteurs  se  sont  intéressés  à 
l’interaction entre ces deux éléments. De manière générale, il se dégage de l’ensemble de ces études 
sur l’interaction entre le fer et le silicium plusieurs points importants :
• le silicium affecte la nature, la structure, la cristallinité et la morphologie des oxydes 
ou oxyhydroxydes de fer synthétiques ou naturels (Glasauer et al., 1999; Kandori et 
al., 1992);
• le silicium inhibe la transformation des minéraux instables comme la ferrihydrite en 
minéraux plus  stables  comme la  goethite  ou l’hématite  (Anderson and Benjamin, 
1990;  Cornell  and  Giovanoli,  1987;  Hansen  et  al.,  1994a;  Hansen  et  al.,  1994b; 
Swelund and Webster, 1999; Vempati and Loeppert, 1989);
• le silicium modifie la formation d’oxydes ou d’oxyhydroxydes obtenus par oxydation 
d’une solution de Fe2+ (Schwertmann and Thalmann, 1976; Zahurul, 1984).
A  titre  d'exemple  de  ces  travaux,  Schwertmann  et  Thalmann  (1976) ont  notamment  étudié 
l’influence de la présence de silicium en solution lors de la formation de lépidocrocite obtenue par 
oxydation d'une solution de Fe2+. En faisant varier la teneur en silicium dans la solution initiale et en 
étudiant la structure des produits finaux, ils ont montré que cet oxyhydroxyde ferrique ne se forme 
que pour des solutions ayant des rapports molaires initiaux Si/Fe<10×10-3. Lorsque la teneur en Si 
augmente (10×10-3  <(Si/Fe)initial<50×10-3),  ils observent deux phases cristallines: lépidocrocite+ 
ferrihydrite.  A partir  de (Si/Fe)initial>50×10-3,  la  lépidocrocite  n’est  plus  détectable  et  seule  se 
forme la ferrihydrite. Le spectre infrarouge de la ferrihydrite riche en Si présente une bande large à 
940 cm-1 qui n’apparaît pas pour la ferrihydrite pure et qui est décalé à une longueur d’onde plus 
faible par rapport au gel de silice (1080 cm-1: élongation υSi-O asymétrique). Un décalage de cette 
bande d’absorption  a  également  été  observé par  Wada et  Kubo (1975) qui  ont  étudié  des  gels 
composés d’aluminium et de silicium. D’après ces auteurs, le décalage s’explique par l’existence de 
liaisons Si-O-Al, liaisons qui ont pu être mises en évidence de manière directe par RMN. Ainsi, par 
analogie,  Schwertmann et  Thalmann (1976) proposent  d’interpréter  la  bande à  940 cm-1 par  la 
présence de liaisons Si-O-Fe dans la ferrihydrite siliceuse (Figure 4).
Néanmoins, les mécanismes de l’interaction entre le fer et le silicium ne sont pas clairement établis. 
S’il semble acquis qu’une fraction du silicium de la ferrihydrite se trouve localisé à sa surface en 
formant  des  liaisons  Fe-O-Si,  les  travaux  de  Parfitt  et  al.  (1992) indiquent  qu’une  fraction  de 
silicium plus importante quantitativement que la précédente n’est pas désorbée, ce qui laisse penser 
qu’elle se trouve liée avec le fer au sein de la structure de la ferrihydrite de manière « plus intime ». 
Pour la totalité de ces travaux, les échantillons synthétiques ont tous subi une phase de maturation 
par  vieillissement  et/ou  chauffage  afin  d’accélérer  la  cinétique  de  formation  des  oxydes  et 
oxyhydroxydes de fer. Les premières étapes de l’interaction entre ces deux éléments semblent donc 
avoir été négligées. Or, elles semblent primordiales pour la compréhension de leur comportement, 
notamment dans le milieu naturel. Ainsi de nombreuses questions demeurent :
• Les phases formées initialement au cours de l’hydrolyse puis de la condensation du fer 
en présence de silicium sont-elles des précurseurs des oxydes ou oxyhydroxydes de 
fer ?
• Le silicium, comme le phosphate, bloque-t-il la condensation des espèces polymériques 
du fer ?
• Se forme-t-il des colloïdes Fe-Si de petite taille qui pourraient avoir un rôle dans le 
transfert de ces deux éléments dans la géosphère ?
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Figure 6: Diffractogrammes de la série Si/Fe=1 ; avec A pour akaganéite et * pour 
halite (Doelsch et al., 2000).
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Figure 5: Clichés de microscopie électronique à transmission haute résolution et microdiffraction 
de particules Si/Fe=0, pH=3 (a. b.) et Si/Fe=0, pH=10 (c. d.) (Doelsch, 2000).
1.2 Principaux résultats
Les résultats résumés par la suite ont été obtenus au cours de ma thèse et ils ont donné lieu à cinq 
publications:
Doelsch, E. , 2000.  Le système Fe(II)-Fe(III)/si en milieu aqueux, caractérisation multi-
échelle. 440p, Université d'Aix-Marseille III.
Doelsch,  E.,  Rose,  J.,  Masion,  A.,  Bottero,  J.-Y.,  Nahon,  D.  and  Bertsch,  P.M.,  2000. 
Speciation and crystal chemistry of iron (III) chloride hydrolyzed in the presence of  
SiO4 ligands. 1. An Fe K-edge EXAFS study. Langmuir, 16(10): 4726-4731.
Doelsch, E., Stone, W.E.E., Petit, S., Masion, A., Rose, J., Bottero, J.-Y. and Nahon, D., 
2001.  Speciation  and  crystal  chemistry  of   Fe(III)  chloride  hydrolyzed  in  the  
presence of SiO4 ligands. 2. Characterization of Si-Fe aggregates by FTIR and 29Si  
solid-state NMR. Langmuir, 17(5): 1399-1405.
Masion,  A.,  Doelsch,  E.,  Rose,  J.,  Moustier,  S.,  Bottero,  J.-Y. and Bertsch,  P.M.,  2001. 
Speciation and Crystal Chemistry of Iron(III) Chloride Hydrolyzed in the Presence  
of SiO4 Ligands. 3.Semi-local Scale Structure of the Aggregates. Langmuir, 17(16): 
4753-4757.
Doelsch,  E.,  Rose,  J.,  Masion,  A.,  Bottero,  J.-Y.,  Nahon,  D.  and  Bertsch,  P.M.,  2002. 
Hydrolysis  of  Iron(II)  Chloride  under  Anoxic  Conditions  and  Influence  of  SiO4 
Ligands. Langmuir, 18(11): 4292-4299.
Doelsch, E., Masion, A., Rose, J., Stone, W.E.E., Bottero, J.-Y. and Bertsch, P.M., 2003. 
Chemistry and structure of colloids obtained by hydrolysis of Fe(III) in the presence  
of  SiO4 ligands.  Colloids  and  Surfaces  A:  Physicochemical  and  Engineering 
Aspects., 217: 121-128.
Au cours  de  ces  travaux,  nous  nous  sommes intéressés  à  la  caractérisation  du système Fe(II)-
Fe(III)/Si(IV) en milieu aqueux. Cela nous a amené à caractériser l’impact de plusieurs paramètres 
physico-chimiques  comme  les  conditions  de  pH,  de  Eh,  ou  le  temps  de  vieillissement  des 
échantillons, sur la structure des particules formées. La série d’échantillons principale et dite de 
référence est composée de 6 rapports molaires Si/Fe3+ (0 ; 0,25 ; 0,5 ; 1 ; 2 et 4) pour 4 pH de 
synthèse différents  (pH=3 ;  5 ;  7  et  10) permettant  de comparer  l’évolution du système Si/Fe3+ 
depuis des conditions acides jusqu’à des conditions basiques. En outre, une attention particulière à 
été portée à l’étude du système Fe-Si en condition anoxique avec la synthèse, en boîtes à gants, 
d’échantillons Si/Fe2+ (Si/Fe2+=0-1 ; R=0,6-3).
L’approche privilégiée pour l’étude de la série de référence a été qualifiée de multi-échelles. En 
effet, nous avons analysé ces échantillons depuis la particule à l’aide par exemple de la microscopie 
optique jusqu’à l’atome à l’aide de techniques spectroscopiques comme l’EXAFS. Les particules 
synthétisées ont un diamètre moyen de 5 µm. Leur morphologie est directement liée au rapport 
Si/Fe et aux conditions de pH. A pH=3, pour les échantillons Si/Fe=0, les formes en baguettes sont 
prépondérantes (Figure 5). Pour Si/Fe>0, ces baguettes semblent disparaître au profit de formes 
globulaires. L’analyse des solutions après la centrifugation des échantillons, montre que la quasi-
totalité du fer et du silicium initialement introduits dans la solution se trouvent dans la phase solide. 
L’étude par DRX permet de mettre en évidence une évolution de la cristallinité et de la nature des 
phases présentes en fonction du pH et de la teneur en silicium (Figure 6). A pH=3, la seule phase 
détectable est l’akaganéite. Cet oxyhydroxyde de fer est composé de cristallites de petites tailles 
et/ou mal cristallisées comme en témoigne la largeur des raies de diffraction. Nous avons montré 
que  la  proportion  d’akaganéite  dans  les  échantillons  diminue  lorsque  la  teneur  en  silicium 
augmente.  Les  échantillons  synthétisés  à  pH>3 sont  caractérisés,  de  manière  générale,  par  des 
phases mal cristallisées qui sont à l’origine de larges bandes de diffusion.
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Figure 8: Décomposition du signal IRTF de la région 800-1300 cm-1 pour la série synthétisée à 
pH=3.
Figure 7: Évolution du nombre de voisins fer en fonction du rapport Si/Fe à pH=3.
Deux bandes ont ainsi été identifiées, mais se recouvrent dans la plupart des échantillons, rendant 
difficile  l’interprétation  des  diffractogrammes.  Néanmoins,  l’hypothèse  de  la  présence  d’un gel 
ferrique et  d’une phase de type gel  de silice  semble raisonnable.  Pour les échantillons  Si/Fe=0 
(pH=5-10), nous notons la présence de ferrihydrite 2 lignes (données non présentées). Celle-ci tend 
à disparaître lorsque la teneur en silicium augmente au profit d’un oxyhydroxyde de fer amorphe. 
Devant le caractère amorphe de la plupart des échantillons de la série de référence, nous avons été 
amené à utiliser des méthodes permettant l’étude de la structure à l’échelle locale. Des observations, 
en  microscopie  électronique  à  transmission  en  haute  résolution,  effectuées  sur  quelques 
échantillons, ont confirmé le caractère amorphe des échantillons ayant un rapport Si/Fe>0.
L'analyse à l'ordre semi local des systèmes Fe-Si a montré que les unités de base des précipités sont 
de taille réduite (<7,5 Å). La dimension fractale des agrégats est contrôlée à la fois par les ligands 
SiO4 (qui  leurs confèrent  des dimensions  fractales élevées ;  de 1,98 à  2,70) et  par  le  degré de 
polymérisation du fer. En effet,  nous avons pu mettre en évidence une relation linéaire entre la 
dimension fractale et le nombre de voisins déduits des analyses EXAFS. La compacité des agrégats 
augmente  avec  le  taux  d’hydrolyse,  mais  diminue  avec  le  rapport  Si/Fe  (Doelsch  et  al.,  2003; 
Masion et al., 2001).
L’étude de  ces  échantillons  grâce à  l’EXAFS au seuil  K du fer  n’a  pas  permis  de détecter  de 
manière directe la présence du silicium dans l’environnement local du fer. Toutefois, sa présence 
semble évidente aux vues des changements de la spéciation du fer.  En effet,  l’augmentation du 
rapport  Si/Fe se  traduit  par  un changement  marqué de la  polymérisation  du fer  (Figure  7).  La 
formation  de  liaisons  par  double  et  simple  sommets  est  réduite  par  rapport  aux  systèmes  ne 
contenant  que du fer.  Le régime de  croissance  dépend de  la  concentration en silicium dans  le 
système.  Un régime de croissance tridimensionnelle  a  été  décrit  pour  les échantillons  ayant  de 
faibles  rapports  Si/Fe  alors  que  pour  les  rapports  Si/Fe  élevés,  la  croissance  des  particules  est 
bidimensionnelle. Les échantillons ayant un rapport Si/Fe=1 représentent une frontière entre ces 
deux modes de croissance (Doelsch et al., 2000).
Pour  tenter  de  détecter  de  manière  directe  l’influence  du  silicium  sur  les  mécanismes  de 
condensation du fer, nous avons utilisé deux autres techniques spectroscopiques, l’IRTF et la RMN 
du 29Si. Grâce à la spectroscopie infrarouge, nous avons montré que le fer et le silicium ne forment 
pas de particule de silice et d’oxyhydroxydes de fer indépendantes, et que la présence de liaisons Si-
O-Fe freine la formation d’oxyhydroxydes de fer. Le rapport Si/Fe=1 constitue une transition entre 
la formation des liaisons Si-O-Fe (930 cm-1) et Si-O-Si (800 cm -1) à pH=3 et pH=5 (Figure 8 et 
Figure 9). Des clusters de silicium apparaissent lorsque la quantité maximale de liaisons Si-O-Fe est 
formée,  c’est-à-dire  pour  Si/Fe>1.  Ces  résultats  sont  confirmés  par  la  RMN  qui  démontre  la 
présence de poches de silicium pour les échantillons Si/Fe=2 et 4 pH=3 et Si/Fe=4 pH=5. Le retour 
à l’équilibre de la magnétisation du  29Si permet de déterminer la dimensionnalité de ces poches 
riches en silicium (D=2,2) ainsi que la taille de ces poches (2 nm). En couplant ces deux méthodes, 
nous démontrons clairement comment le pH de synthèse détermine les propriétés structurales des 
particules formées (Doelsch et al., 2001). De plus ces résultats sont en bon accord avec l’étude par 
EXAFS au seuil K du fer.
L’étude de l’hydrolyse et de la condensation du fer ferreux en condition anoxique a permis d’étudier 
les premières étapes de la condensation de cet élément. La formation d’un premier oligomère plan 
formé de 5 octaèdres de Fe2+ et 1 octaèdre de Fe3+ (en jaune sur la Figure 10)  a été identifié dès les 
premières étapes de la réaction. La condensation conduit in-fine à la formation de particules ayant 
une structure locale analogue à celle de l’hydroxyde ferreux Fe(OH)2. Au cours de cette évolution le 
silicium est apparu comme étant un complexant fort puisqu’il limite de manière significative les 
liaisons Fe2+-Fe2+. Ce comportement est différent de ce que nous avons montré pour la série de 




Figure 9: Décomposition du signal IRTF de la région 800-1300 
cm-1 pour la série Si/Fe=4 (Doelsch, 2000).
Figure 10: Diagramme Eh-pH du système Fe/Cl à 25°C (Cl-=0,4 M) et  
structure des oligomères déterminés au taux d'hydrolyse R=0,1 .
L'ensemble de ces travaux ont permis de montrer que le silicium contrairement au phosphate ne 
bloquait  pas  la  condensation  du  fer  mais  qu'il  pouvait  influencer  la  nature  des  liaisons  entre 
octaèdres. Ils ont permis également de démontrer que l'hypothèse de la formation d'un tétramère 
compact lors de l'hydrolyse de Fe2+ n'était pas vérifiée. En effet à bas taux d'hydrolyse, ce sont des 
oligomères plans préfigurant la structure type brucite de Fe(OH)2 qui ont été décrits.
Comme nous l'avons expliqué précédemment, ces travaux ont été conduits à partir d'échantillons 
synthétisés en laboratoire et à partir de concentrations décimolaires. Plusieurs critères ont conduit 
aux choix expérimentaux : 
• contrôle  précis  des  paramètres  physicochimique-chimiques  au  cours  de  l'hydrolyse, 
notamment en milieu anoxique;
• concentrations non limitantes vis-à-vis des techniques analytiques utilisées.
Il peut alors sembler délicat de rapprocher nos résultats des phénomènes observés sur le terrain. 
Mais des travaux récents confortent nos observations.  Ainsi,  Pokrovski et  al.  (2003) ont  étudié 
l'influence de Si lors de l'hydrolyse de Fe3+ avec des concentrations initiales de 0,01M qui sont 
proches de celles rencontrés dans les aquifères naturelles. Ces auteurs ont montré, comme nous 
l'avions fait précédemment, que la présence de Si diminue le nombre de liaisons par arêtes entre 
octaèdres de Fe3+. Les mécanismes que nous avons décrits doivent permettre d'expliquer pour partie 
le transfert de ces deux éléments au sein de la géosphère. 
Les efforts de compréhension des cycle biogéochimiques de ces deux éléments se poursuivent à 
l’aide de nouveaux outils  tels  que l’utilisation des  isotope stables  du Si  (Basile-Doelsch et  al., 
2005). Récemment, il a ainsi été montré que l’adsorption de Si par la ferrihydrite et la goethite 
fractionnait les isotopes de Si (adsorption préférentielle des isotopes légers (Delstanche et al., 2009) 
).
A la suite de ces travaux sur le système Fe-Si,  j’ai  été amené à réorienter mes thématiques de 
recherche lors de mon entrée au Cirad. En intégrant une unité de recherche dédiée à l’étude du 
risque environnemental lié au recyclage, je me suis intéressé aux éléments traces métalliques. Les 
résultats obtenus sur ce nouveau thème font l’objet des paragraphes suivants.
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2. Impact environnemental du recyclage agricole : le cas des éléments 
traces métalliques (ETM)
2.1 Problématique
Afin d'assurer à notre société un développement durable, il est impératif de trouver des solutions de 
gestion des déchets en particulier les déchets organiques  (Clapp et al., 2007). Parmi les solutions 
disponibles actuellement,  citons l'utilisation de ces déchets comme fertilisants  ou amendements, 
comme source d'énergie (électricité, méthanol, etc.) ou production de produits chimiques (alcools, 
acides organiques, etc.) (Westerman and Bicudo, 2005). Du point de vue de la gestion des déchets, 
le  recyclage  agricole  est  une  solution  qui  permet  de  valoriser  des  déchets  d'origines  variées  : 
agricoles (lisiers, fumier, guano, etc.  (Moreno-Caselles et al.,  2002)); urbaines (composts, boues 
d'épuration (Genevini and Adani, 1997)) et agro-industrielles (vinasses produites par les industries 
de fermentation (Tejada and Gonzalez, 2005)). Le recyclage agricole permet (i) de bénéficier de la 
valeur  fertilisantes  des  déchets  ce  qui  permet  une  substitution  partielle  ou  totale  des  engrais 
chimiques (Madejon et al., 2001); (ii) d'améliorer la qualité et la quantité de matière organique des 
sols cultivés (Rivero et al., 2004); (iii) d'améliorer les propriétés physiques de ces sols (Albiach et 
al., 2001; Pascual et al., 1999; Zebarth et al., 1999) et (iv) d'augmenter l'activité de la microflore et 
de la faune  (Emmerling et al., 2000; Saison et al., 2006). En dépit de ces avantages, il demeure 
certains inconvénients qui peuvent freiner le développement de cette pratique. Ces inconvénients 
ont été listés et discutés par  Westerman et Bicudo (2005). Ils comprennent : l'intégration de cette 
pratique  dans  la  conduite  des  exploitations,  la  viabilité  économique,  l'organisation  logistique, 
l'acceptation par la société (nuisance, impact environnemental) et le respect des réglementations 
environnementales. 
L'efficience agronomique et environnementale du recyclage agricole doit non seulement être basée 
sur l'étude de la qualité d'un point de vue chimique des matières organiques ajoutées (Doelsch et al., 
2009) mais également sur la  quantité et  les  flux des nutriments apportés  (Feder and Findeling, 
2007) et  des  polluants  potentiels.  Parmi  ces  polluants,  les  éléments  traces  métalliques  (ETM) 
doivent être examinés attentivement en dépit de leur faible représentation dans la croute terrestre 
(0,6  %  en  masse).  En  effet,  la  plupart  d’entre  eux  présentent  la  double  propriété  d’être  des 
oligoéléments et des éléments potentiellement toxiques pour le règne végétal et animal.  Plusieurs 
auteurs ont mis en évidence une contamination des sols cultivés en Cu et Zn suite à l’apport de 
lisiers de porc (Coppenet et al., 1993; Nicholson et al., 2003; Novak et al., 2004) ou de compost 
(Hargreaves et al., 2008; Ramos, 2006). L’utilisation agricole des boues d'épuration et des composts 
peut  enrichir  les  sols  notamment  en  Cd  et  Pb  (Genevini  and  Adani,  1997;  McBride,  2003; 
Pinamonti et al., 1997). Outre les problèmes d’accumulation et les risques induits de phytotoxicité 
des plantes cultivées, il convient également de limiter les flux et la dissémination de ces éléments 
toxiques vers les autres compartiments de la géosphère (McBride, 1999; McBride, 2003; Xue et al., 
2003; Xue et al., 2005).  De plus, lors de la minéralisation des déchets organiques, les conditions 
géochimiques  et  biologiques  du  milieu  changent  significativement  en  affectant  le  stock  et  la 
dynamique de la matière organique, les flux hydriques, la composition et les propriétés physico-
chimiques (pH, Eh, etc.) des solutions du sol  (Doelsch et al., 2009; Sanchez-Martin et al., 2007). 
L’ensemble  de ces  modifications  affecte  la  spéciation  des  métaux lourds.  En effet,  l’apport  de 
déchets organiques peut augmenter par exemple la quantité de matière organique soluble du sol qui 
possède la propriété de complexer les ETM (Stevenson, 1994). La mobilité en phase aqueuse de ces 
complexes leur permet d’atteindre la zone non-saturée profonde et la nappe (Xue et al., 2003). De 
plus, l’apport massif de déchets organiques peut entraîner l’apparition de conditions réductrices (de 
Cockborne et al., 2001; de Cockborne et al., 1999) ce qui est susceptible de modifier profondément 
la spéciation des ETM, en particulier la fraction échangeable (Quantin et al., 2002). 
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A partir de cette problématique générique, j'ai développé un nouveau thème de recherche consacré à 
l'évaluation de l'impact environnemental du recyclage agricole des déchets en me focalisant sur les 
ETM. Ce nouveau thème de recherche a coïncidé avec mon affectation à La Réunion. J'ai donc bien 
évidemment orienté ces travaux sur le recyclage agricole en milieu tropical. Comme précédemment, 
c'est une approche multitechnique et multiéchelle qui a été retenue :
• à l'échelle régionale : inventaire et origine des concentrations en ETM des sols et des 
déchets ;
• à l'échelle de la sous-région : évaluation de la mobilité et de la phytodisponibilité des 
ETM ;
• à  l'échelle  de  la  parcelle  cultivée  et  de  la  colonne  de  sol:  quantification  de 
l'accumulation et des flux des ETM
• à l'échelle du réacteur statique: dynamique des ETM au cours de la minéralisation des 
déchets organiques
• à l'échelle moléculaire : spéciation des ETM au sein de sols et de déchets organiques.
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Tableau 1: Concentrations en ETM des sols de La Réunion et comparaison avec la concentration 
moyenne des sols mondiaux (Kabata-Pendias and Pendias, 2001) et des valeurs seuils  
réglementaires pour l'épandage des boues d'épuration (Doelsch et al., 2006c).
Cd Cr Cu Hg Ni Zn
mg.kg-1
minimum 0.02 35 6.5 0.03 15 57
Sols de La Réunion médiane 0.15 166 53 0.16 92 146
moyenne 0.19 300 58 0.19 206 162
maximum 0.76 1108 164 0.81 1038 398
Sols mondiaux† moyenne 0.53 54 25 <0.1 22 64
Valeur seuil réglementaire 
(épandage des boues d'épuration) 2 150 100 1 50 300
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Figure 11: Comparaison des concentrations en Cu mesurées dans les roches issues de 
l'activité du volcan du Piton de la Fournaise (PF) et du Piton des Neiges (PdN) aux sols 
développés sur ces mêmes roches (Doelsch et al., 2006d).
2.2 Principaux résultats
Les résultats résumés par la suite ont donné lieu à 8 publications (3 articles acceptés et 3 articles 
soumis) et 11 rapports destinés aux financeurs de ces études. Dans le cadre de ces travaux, j’ai co-
encadré ou encadré 2 doctorants  (S.  Legros  et  C.  Levard),  1  VCAT (B.  Collin)  et  8  stagiaires 
(niveaux maitrîse – master recherche).
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Doelsch, E., Van de Kerchove, V. and Saint Macary, H., 2006.  Heavy metal content in 
soils of Reunion (Indian Ocean). Geoderma, 134(1-2): 119-134.
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SaintMacary,  H.  and  Bottero,  J.-Y.,  2006.  New  Combination  of  EXAFS 
Spectroscopy  and  Density  Fractionation  for  the  Speciation  of  Chromium 
within an Andosol.  Environmental Science & Technology,  40(24):  7602-
7608.
Doelsch,  E.,  Deroche,  B.  and  Van  de  Kerchove,  V.,  2006.  Impact  of  sewage  sludge 
spreading  on  heavy  metal  speciation  in  tropical  soils  (Reunion,  Indian 
Ocean). Chemosphere, 65(2): 286-293.
Doelsch,  E.,  Moussard,  G.  and  Saint  Macary,  H.,  2008.  Fractionation  of  tropical  
soilborne heavy metals--Comparison of two sequential extraction procedures. 
Geoderma, 143(1-2): 168-179.
Levard, C., Rose, J., Masion, A., Doelsch, E., Borschneck, D., Olivi, L., Dominici, C., 
Grauby,  O.,  Woicik,  J.C.  and  Bottero,  J.-Y.,  2008.  Synthesis  of  Large 
Quantities  of  Single-Walled  Aluminogermanate  Nanotube.  Journal  of 
American Chemical Society, 130(18): 5862-5863.
Doelsch, E., Masion, A., Cazevieille, P. and Condom, N. Spectroscopic characterization 
of organic matter of a soil and vinasse mixture during aerobic and anaerobic  
incubation. Waste Management, 29(6): 1929-1935.
Levard, C., Doelsch E., Rose, J., Masion, A., Basile-Doelsch, I., Proux, O., Hazemann, J-
L.,   Borschneck,  D.,  Bottero  J.-Y. Role  of  natural  nanoparticles  on  the  
behaviour of Ni in andosoils of la Reunion.  Geochimica et cosmochimica 
Acta, 73(16): 4750-4760.
a. Inventaire des concentrations en ETM des sols réunionnais
La connaissance des concentrations en ETM des sols de La Réunion est récente  (Doelsch et al., 
2006d). L'inventaire des teneurs en ETM des sols cultivés (100 échantillons) a permis de montrer 
que les sols sont acides (4,5<pH<6,5), riches en ETM et que ces concentrations sont supérieures à 
celles rencontrées en métropole et dans le monde (Tableau 1). En cherchant l'origine de ces fortes 
concentrations  (pollution  anthropique  versus  origine  naturelle),  nous  avons  montré  que  les 
concentrations mesurées dans les sols sont corrélées positivement avec les teneurs en ETM des 
roches (Albarède et al., 1997; Nativel et al., 1979) produites par les volcans réunionnais au cours de 
leur évolution (Figure 11). Ceci nous a donc permis de démontrer que les fortes teneurs en ETM des 
sols  de  La  Réunion  sont  naturelles  et  correspondent  au  fond  pédogéochimique  naturel.  Si  la 
détermination des concentrations totales de ces éléments dans les sols était un pré-requis, il a fallu 
dans un second temps étudier le comportement de ces éléments en s'intéressant notamment à la 
mobilité, la phytodisponibilité et la spéciation des ETM.
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Figure 13: Teneurs en Cr, Cu, Ni dans la bagasse et le jus de cannes à sucre 
dans deux sous populations : les cannes à sucre se développant sur des sols 
ayant une teneur totale en ETM inférieure à la valeur seuil (rouge), et des sols  
ayant une teneur totale supérieure à la valeur seuil (vert) (Collin and Doelsch,  
2008).
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Figure 12: Zone d'étude et répartition des points d'échantillonnage de la sole 
cannière.
b. Évaluation de la mobilité et de la phytodisponibilité des ETM à l'echelle d'une 
sous-région
La  pratique  de  l’épandage  agricole  des  boues  d’épuration  bénéficie  en  France  d’un  cadre 
réglementaire rigoureux dont l’un des principes est la protection contre les risques de contamination 
du sol et des milieux (écosystèmes, agrosystèmes, eaux continentales). Ainsi, pour limiter le risque 
liés aux ETM, l’épandage est interdit dans le cas de boues d’épuration trop chargées en ETM ou sur 
des sols déjà riches. A La Réunion, les concentrations moyennes en chrome et nickel des sols sont 
souvent  supérieures  aux  valeurs  seuils  fixées  par  l’arrêté  du  8  janvier  1998  (arrêté  fixant  les 
prescriptions techniques applicables aux épandages de boues urbaines sur les sols agricoles, Tableau
1). Cependant, des possibilités de dérogation sont mentionnées dans la réglementation. L’article 11 
de l’arrêté du 8 janvier 1998 précise : « Des dérogations […aux valeurs limites prévues…] peuvent 
toutefois être accordées par le préfet  sur la base d’études du milieu concerné montrant que les 
éléments traces métalliques des sols ne sont ni mobiles, ni biodisponibles ». Une telle étude a été 
conduite  sur  la  sous-région  de  l'Est  de  La  Réunion dans  le  cadre  du  volontariat  civil  à  l’aide 
technique (VCAT) de B. Collin et avec un financement mixte Direction de l’Agriculture et de la 
Forêt et Observatoire Local de L’Eau de La Réunion.
Nous avons échantillonné 59 sols,  sous culture  de canne à sucre (Figure 12).  Pour chacun des 
échantillons, nous avons effectué : une analyse des teneurs totales en ETM, un essai de lixiviation 
pour évaluer la mobilité  et  une extraction chimique pour évaluer la phytodisponibilité.  Afin de 
compléter cette approche chimique, nous avons prélevé 50 échantillons de canne à sucre sur les 
parcelles échantillonnées afin d'analyser leurs teneurs en ETM. Les résultats montrent que seules les 
concentrations  en  Cr,  Cu  et  Ni  mesurées  dans  les  sols  sont  supérieures  aux  valeurs  seuils 
réglementaires et que ces concentrations sont naturelles. Pour ces mêmes éléments, les essais de 
lixiviation et d’extraction chimique sont inférieures aux seuils d’investigation. Cela signifie que la 
mobilité et la phytodisponibilité de ces éléments est faible. Les analyses effectuées sur les cannes à 
sucre confirment ces résultats. En effet, les cannes à sucre qui se développent sur des sols très riches 
en ETM, n’absorbent pas plus d’ETM que les cannes à sucre qui se développent sur des sols moins 
riches (Figure 13). Sur la base des résultats scientifiques de cette étude, une demande de dérogation 
est ainsi envisageable.
L'approche  qui  a  été  retenu  à  l'échelle  de  la  sous  région  pour  évaluer  la  mobilité  et  la 
phytodisponibilité des ETM est basée sur des extractions chimiques simples. Les avantages de ces 
méthodes résident dans leur robustesse et leur facilité de mise en œuvre qui permettent de traiter un 
nombre important d'échantillons. Néanmoins, ces travaux qui se sont appuyés sur le guide technique 
édité par l’ADEME et l’APCA («Dérogations relatives à la réglementation sur l’épandage des  
boues de stations d’épuration. Comment formuler une demande pour les sols à teneurs naturelles  
élevées en éléments traces métalliques ? ») présentent un inconvénient majeur. En effet, au cours de 
cette  démarche,  nous  n'avons  pas  étudié  l'impact  que  pouvait  avoir  l'épandage  de  la  boue 
d'épuration sur la dynamique des ETM. C'est pourquoi, nous avons poursuivi nos travaux à l'échelle 
de la parcelle cultivée et de la colonne de sol afin de déterminer le comportement des ETM après 
l’épandage d’un déchet organique.
c. Accumulation et flux des ETM à l'échelle parcelle et colonne de sol
L’objectif de ces travaux consiste à évaluer les risques de pollution du système eau-sol-plante par 
Cu et Zn associés à l’épandage de lisier de porc sur les sols de La Réunion (thèse de S. Legros). 
Ces deux éléments sont en effet présents en quantité importante dans les lisiers car ils sont ajoutés à 
la nourriture des animaux pour leurs propriétés d’amélioration de la croissance (Cu) et antibiotiques 
(Zn). Afin d’atteindre cet objectif, nous avons, en fonction des dispositifs expérimentaux,  choisi (i) 
de quantifier le prélèvement de Cu et Zn par le couvert végétal, (ii) de quantifier l’accumulation de 
Cu et Zn dans le sol suite à l’épandage de lisier de porc, et (iii) de suivre au cours du temps la 
composition de la solution du sol afin de quantifier les flux de Cu et Zn solubles. 
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Figure 15: Evolution de la conductivité électrique et du pH en fonction du temps (Doelsch, 2008).
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Figure 14: Bilan de masse du cuivre apporté par les différents épandages de lisier de porc sur la 




















































































































































































A l’échelle de la parcelle expérimentale  (Legros,  2008), les expérimentations et  la modélisation 
s’appuient sur un dispositif de terrain comprenant deux parcelles (cambisol andique – station des 
Colimaçons) : une parcelle Témoin qui n’a pas reçu d’épandage de lisier de porc et une parcelle 
Lisier  qui  a  reçu  5  ans  d’épandage  de  lisier  de  porc.  A l’issue  de cette  expérimentation,  nous 
n’avons pas détecté de différence significative entre les concentrations en Zn des plantes (traînasse 
Stenotaphrum dimidiatum) sur  la  parcelle  Lisier  et  celles  de la  parcelle  Témoin.  Par contre,  la 
concentration en Cu des plantes de la parcelle Lisier est significativement supérieure à celle de la 
parcelle Témoin. Cependant, ce prélèvement (0.005 kg.ha-1) reste négligeable devant l’apport (6 
kg.ha-1) de Cu par les épandages de lisier de porc (Figure 14). 
Une augmentation significative de la concentration en Cu entre 0 et 20 cm et en Zn entre 20 et 60 
cm suite aux épandages de lisier de porc a été mise en évidence sur la parcelle Lisier. Ceci semble 
montrer  que  Cu et  Zn s’accumulent  dans  le  sol.  Dans  le  cas  de  Cu,  nous  avons d’ailleurs  pu 
démontrer que la masse de Cu « exogène » observée pour la tranche de sol 0-20 cm est égale à la 
quantité totale de Cu apportée par les épandages de lisier de porc. Ces résultats nous permettent 
donc de souligner l’accumulation de Cu et Zn dans le sol (Legros, 2008).
Des campagnes de mesures pour la modélisation des flux d’eau et de Cu et Zn ont été réalisées au 
cours de deux saisons des pluies (120 jours chacune.)  La modélisation des flux d’eau (modèle 
HYDRUS) associée aux concentrations en Cu et Zn mesurées dans la solution des sols prélevée à 
60 cm de profonduer ont permis de calculer les flux de Cu et Zn à 60 cm. Les flux de ces deux 
éléments sont équivalents sur la parcelle Témoin et la parcelle Lisier. Il semble donc qu’il n’y ait 
pas de flux de Cu et Zn provenant du lisier de porc à 60 cm de profondeur (Legros, 2008). 
Ainsi,  si l’on considère les résultats obtenus sur l’ensemble du système eau-sol-plante,  on peut 
conclure sur l’accumulation de Cu dans le sol entre 0 et 20 cm de profondeur. Ce comportement est 
très similaire à celui observé dans les systèmes tempérés. Dans le cas de Zn, il est plus difficile de 
conclure en raison de la variabilité spatiale des teneurs en Zn dans les sols étudiés. Néanmoins, il 
semble que Zn s’accumule entre 20 et 60 cm de profondeur. Ce résultat est différent de ce qui a été 
observé dans les systèmes tempérés qui montrent en général l’accumulation de Zn dans l’horizon de 
surface (0-20 cm). 
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Figure 16: Évolution de la teneur en nitrates en fonction du temps pour les  
quatre niveaux de prélèvement (Bochu, 2006).
Figure 17: Concentrations en Zn et Cu dans le sol des colonnes (témoin et lisier) au terme 
de l’expérimentation (Doelsch, 2008).
Tableau 2 : Estimation de l’accumulation de Cu et Zn en fin d’expérimentation (Doelsch, 2008).
Quantité d’élément 
apporté par les deux 
épandages de lisier de 
porc
Quantité d’élément 
mesuré dans la tranche de 
sol 0-10 cm pour les 
colonnes lisiers A
Quantité d’élément mesuré 
dans la tranche de sol 0-10 
cm pour la colonne témoin 
B
A-B
Cu (mg) 230 870 610 260





















































 Colonne Lisier - Niveau 1   Colonne Témoin - Niveau 1
 Colonne Lisier - Niveau 2   Colonne Témoin - Niveau 2
 Colonne Lisier - Niveau 3   Colonne Témoin - Niveau 3


















































Apport  lisier 1
Apport  lisier 2
Témoin
b a 
Ne pouvant pas multiplier les sites expérimentaux car le suivi quasi quotidien est lourd et couteux, 
nous avons utilisé un dispositif de colonnes de sol afin d’évaluer l’impact de l’épandage d’un lisier 
de porc sur un autre sol réunionnais (nitisol – La Mare) dans le cadre du stage de fin d’étude d’élève 
ingénieur  de  V.  Bochu.  Ces  lysimètres  permettent  un  suivi  fin  de  l’évolution  des  paramètres 
physico-chimiques du milieu ainsi que des flux hydriques et de solutés (Bochu, 2006). Ainsi, nous 
observons des variations significatives au cours du temps des valeurs de pH et de conductivité 
électrique suite aux apports de lisier de porc (Figure 15). Cette diminution de pH est consécutive au 
processus  de  minéralisation  du  lisier  de  porc  et  plus  particulièrement  à  la  nitrification  (i.e.  la 
transformation des N-NH4 en N-NO3 qui s’accompagne d’une libération d’ions H+. Contrairement 
aux nitrates, par exemple, qui migrent progressivement dans les colonnes de sol ayant reçu du lisier 
(Figure 16), les analyses des solutions du sol et leur cumul sur de grandes périodes n’ont pas montré 
de flux de Cu et de Zn significatifs à la base des colonnes ni même aux profondeurs intermédiaires à 
l’intérieur des colonnes. La Figure 17 montre les concentrations en cuivre et zinc contenus dans le 
sol des colonnes en fin d’expérimentation. Ces deux éléments sont immobilisés dans les premiers 
centimètres du sol. Afin de vérifier que Cu et le Zn apportés par le lisier n’ont pas migré au-delà de 
la couche 0 – 10 cm, nous avons calculé les quantités de Cu et Zn restantes dans le sol et les 
quantités apportées par le lisier (Tableau 2). La différence des quantités de Cu et Zn dans la tranche 
0-10 cm des colonnes lisier et témoin est très proche des quantités de Cu et Zn déterminés à partir 
des  concentrations  des  lisiers  de  porc.  Autrement  dit,  Cu et  Zn  sont  bien  accumulés  dans  les 
premiers centimètres du sol (Bochu, 2006).
Ces  deux expérimentations  (Bochu,  2006;  Legros,  2008) amènent  à  des  conclusions  similaires. 
Nous n’avons pas observé de flux de Cu et Zn dans la solution du sol, mais une accumulation de ces 
deux éléments dans les premiers centimètres de sol suite à l’épandage de lisier de porc. Néanmoins, 
l’échelle  d’observation  qui  conduit  à  ces  résultats  ne  permet  pas  de  nous  renseigner  sur  la 
dynamique de ces  éléments.  En effet,   l’absence de flux de Cu et  Zn ne signifie  pas que leur 
spéciation n’est pas modifiée après l’épandage du lisier. La minéralisation de la matière organique 
apportée  lors  de  l’épandage  du  lisier  de  porc  est  susceptible  (i)  de  modifier  les  conditions 
physicochimiques du milieu et d’affecter la spéciation des éléments chimiques; (ii) de libérer ces 
deux  éléments  s’ils  sont  complexés  à  des  molécules  organiques  du  lisier.  C’est  pour  tenter 
d’apporter  des  éléments  de  réponse  à  cette  problématique  que  nous  avons  réalisé  des 
expérimentations d’incubation de plusieurs couples sol-déchet.
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Figure 18: Évolution au cours du temps (a) du pH; (b) de la conductivité électrique; © du coefficient  
de minéralisation et (d) de la fraction échangeable de Cu et Zn au cours des incubations du sol des 
Colimaçons (CO) + lisier de porc (LP) ou compost de déchet vert (CDV) (Doelsch, 2008).
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d. Dynamique des ETM au cours de la minéralisation des déchets organiques
Des incubations de six couples sol/déchet ont été conduites à 28°C en conditions normalisées afin 
de  suivre  l’impact  de  l’apport  de  déchet  organique  sur  la  fraction  échangeable  des  ETM. Ces 
travaux ont été réalisés dans le cadre du stage master recherche d’O. Wojciechowicz. Les trois sols 
sélectionnés sont représentatifs de la diversité pédologique de la Réunion (cambisol andique-Les 
Colimaçons : CO, nitisol-La Mare : LM et andosol perhydraté-Sainte Rose : SR) et sont caractérisés 
par des concentrations totales en Cr, Cu, Ni et Zn élevées. Pour les déchets organiques, nous avons 
choisi  deux produits  contrastés  en terme de composition  chimique,  état  physique  et  teneurs  en 
ETM : un lisier de porc (LP) et un compost de déchet vert (CDV). Ils ont été incorporés à des doses 
cohérentes avec le contexte agricole : 350 et 1000 kgN/ha (résumé par la suite par 350 et 1000 
respectivement). Un suivi de l’évolution du pH et de la conductivité électrique (CE) a été effectué 
pendant les incubations ainsi  que des mesures de la minéralisation du carbone et  de la fraction 
échangeable des ETM. L’évolution des paramètres physico-chimiques n’est pas identique pour les 
trois sols. C’est pour CO que nous avons noté les variations les plus importantes : diminution du pH 
et augmentation de CE (Figure 18). A l’inverse, pour SR, les variations du pH et de la CE sont très 
faibles pendant l’incubation. Les quantités de C-CO2 provenant de la minéralisation du lisier sont 
toujours supérieures à celles du compost quel que soit le sol considéré. La minéralisation du C est 
proportionnelle  à  la  quantité  initiale  de  déchet  (350 vs  1000).  L’effet  sol  est  plus  complexe  à 
expliciter. Le coefficient de minéralisation permet néanmoins de faire ressortir certaines spécificités 
des sols étudiés car nous observons des différences significatives entre les trois sols :
• à t=28j, coefficient de minéralisation ≈ 25 % pour CO+LP 350 ou 1000 ;
• à t=28j, coefficient de minéralisation ≈ 16 % pour LM+LP 350 ou 1000 ;
• à t=28j, coefficient de minéralisation ≈ 16 % pour SR+LP 350 et ≈ 25 % pour SR+LP 1000 ;
Classiquement,  la  variation  de  la  dose  initiale  de  déchet  ne  modifie  pas  le  coefficient  de 
minéralisation,  ce  que  nous  observons  pour  CO  et  LM.  Les  résultats  obtenus  pour  SR  sont 
surprenants. Pour expliquer la différence du coefficient de minéralisation entre les doses 350 et 
1000, nous pensons qu’une interaction forte a lieu entre les constituants organiques et minéraux du 
sol,  interaction  qui  limite  la  dégradation  de  la  matière  organique  apportée.  Autrement  dit,  les 
constituants  amorphes  du  sol  de  SR  (allophane/imogolite)  pourraient  se  complexer  la  matière 
organique apportée ce qui aurait pour effet de la « protéger » vis-à-vis des microorganismes.
Au  cours  de  ces  incubations,  nous  avons  également  mesuré  à  t=0,  14  et  28  jours  la  fraction 
échangeable de Cu, Cr, Ni et Zn. Aucune évolution statistique des concentrations de la fraction 
échangeable des ETM n’a été observée au cours des incubations de CDV quelque soit le sol (LM, 
CO  ou  SR)  ou  la  dose  d’apport  (350  ou  1000).  De  même,  aucune  évolution  statistique  des 
concentrations de la fraction échangeable de Cr et Ni n’est observée au cours des incubations de LP 
quelque soit le sol (LM, CO ou SR) ou la dose d’apport (350 ou 1000).
Pour Cu et Zn, nous pouvons décrire trois évolutions significatives d’un point de vue statistique de 
la fraction échangeable au cours des incubations :
• pas d’évolution au cours du temps pour LM+LP 350 (Cu et Zn), SR+LP 350 (Cu) ;
• une diminution  au cours  du temps de  la  fraction échangeable pour  :  CO+LP 350 (Cu), 
SR+LP 350 (Zn), LM+LP 1000 (Cu et Zn) CO+LP 1000 (Cu) et SR+LP 1000 (Cu et Zn)
• une augmentation de la fraction échangeable de Zn pour CO+LP 350 et CO+LP 1000.
Afin d’estimer si ces évolutions sont liées ou non à la minéralisation du lisier de porc, nous avons 
reporté sur la  Figure 18 (d) les concentrations de la fraction échangeable du sol seul CO et des 
mélanges  CO+LP au  cours  des  incubations.  La  fraction  échangeable  de  Cu  pour  CO  témoin 
n’évolue pas alors que nous observons une diminution statistiquement significative au cours du 
temps de la fraction échangeable de CO+LP aux deux doses 350 et 1000. Pour Zn, nous observons 
pour CO et CO+LP (350 et 1000) la même évolution au cours du temps : une augmentation entre 
t=0j et t=14j, puis une stabilisation des concentrations de la fraction échangeable à t=28j. 
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Tableau 3 : Description des protocoles d’extraction chimique séquentielle (Doelsch et al., 2008).
 Stage Fraction and nominal target phases Reagent Shaking time and temperature or ISO standard 
1 exchangeable + water and acid-soluble 40 ml of 0.11 mol l-1 CH3COOH 16 h at 25 °C 
2 iron and manganese oxides 0.5 mol l-1 NH2OH·HCl at pH 2 with HNO3 16 h at 25 °C 
3 organic matter and sulfides 10 ml of 8.8 mol l-1 H2O2 
 
 
10 ml of 8.8 mol l-1 H2O2 
 
50 ml of 1 mol l-1 CH3COONH4 at pH 2 
1 h at 25 °C, 1 h at 85 °C then 
reduction of the volume to less 
than 3 ml at 85 °C 
1 h at 85 °C then reduction of the 
volume to less than 1 ml at 85 °C 





4 residual HF, HNO3, HClO4 ISO 14869-1 
1 exchangeable 30 ml of 0.1 mol l-1 NaNO3 90 min at 25 °C 
2 adsorbed 30 ml of 1 mol l-1 CH3COONa at pH=5 with CH3COOH 90 min at 25 °C 
3 organic matter 30 ml of 0.1 mol l-1 Na4P2O7 90 min at 25 °C 
4 amorphous oxyhydroxides 30 ml of 0.25 mol l-1 NH2OH·HCl in 0.05 mol l
-1 HCl 90 min at 60 °C 





6 residual HF, HNO3, HClO4 ISO 14869-1 
 
Figure 19: Répartition de Cr, Ni, Cu et Zn pour 
chaque étape du protocole d’extraction  
chimique séquentiel mGSC pour nitisol LM (a),  
cambisol CO (b), andosol SR (c) and cambisol  
SP (d) (Doelsch et al., 2008).
Figure 20: Répartition de Cr, Ni, Cu et Zn pour 
chaque étape du protocole d’extraction  
chimique séquentiel mBCR pour nitisol LM (a),  
cambisol CO (b), andosol SR (c) and cambisol  
SP (d) (Doelsch et al., 2008).
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Autrement  dit,  l’augmentation  forte  de la  fraction échangeable du Zn ne  s’explique  pas  par  la 
minéralisation du lisier de porc puisque nous l’observons pour le sol seul. Malgré des évolutions 
importantes des propriétés physico-chimiques (acidification et augmentation de la salinité),  nous 
n’avons pas détecté d’augmentation de la fraction échangeable des ETM au cours des incubations. 
Autrement dit, la minéralisation de la MO des déchets organiques ne se traduit pas par le relargage 
d’une quantité d’ETM significative, ou si ce phénomène a lieu les ETM sont rapidement piégés par 
les  phases  minérales  ou  organiques  présentent  dans  le  sol.  Donc,  d’un  point  de  vue  statique, 
l’incorporation de déchet de type compost ou lisier de porc ne se traduit pas par une augmentation 
de la fraction la plus labile des ETM (Doelsch, 2008).
Néanmoins, il convient de limiter la portée de cette conclusion. En effet, les expériences décrites 
précédemment ont été réalisées sur des périodes d’incubation courtes (28 jours) ce qui n’a pas 
permis une minéralisation totale du carbone apporté. En outre, nous n’avons étudié que 6 couples (3 
sols et 2 déchets) ce qui ne permet pas de prendre en compte la diversité des sols ni celle des 
déchets organiques. C’est pourquoi, nous avons poursuivi nos efforts de caractérisation des ETM 
des sols et des déchets en abordant l’étude de leur spéciation.
e. Spéciation des ETM
Les sols
La communauté scientifique reconnaît l’importance de l’étude de la spéciation des éléments traces 
métalliques (D'Amore et al., 2005) plutôt que la simple prise en compte de leur concentration totale 
dans les sols. Ceci est particulièrement vrai dans le cas des études de l’impact environnemental de 
pratiques  telles  que  le  recyclage  agricole  de  déchets  organiques.  Malgré  cela,  il  subsiste  des 
difficultés analytiques qui ne sont pas résolues. En effet, le sol est une interface complexe dans 
laquelle se trouve des composés organiques, des composés inorganiques, des solutions, des gaz dont 
la  réactivité  dépend  de  paramètres  physico-chimiques  variés  (Eh,  pH,  etc.).  Dans  ce  milieu, 
l’identification  de  la  spéciation,  c'est-à-dire  de  la  (ou  des)  phase(s)  porteuse(s)  d’éléments 
chimiques présents à l’état de traces, demeure donc un challenge scientifique. Parmi les méthodes 
développées  pour  l’étude  de  la  spéciation  des  ETM  dans  les  sols,  il  faut  citer  les  méthodes 
chimiques  de  type  extraction  séquentielle  (Ure  and  Davidson,  2001) et  les  méthodes 
spectroscopiques telles que la spectroscopie d’absorption des rayons X (Bertsch and Hunter, 2001). 
Si  les  méthodes  chimiques  sont  critiquées  pour  leur  manque  de  sélectivité,  elles  présentent 
cependant l’avantage d’être rapide à mettre en œuvre et facilement reproductibles. A l’inverse, les 
méthodes  spectroscopiques  sont  longues  à  mettre  en  œuvre  en  raison  de  la  préparation  des 
échantillons et du traitement du signal souvent complexe. C’est pourquoi nous avons essayé, quand 
cela était possible, d’utiliser ces deux approches afin de pouvoir les comparer.
Approche chimique
Nous avons étudié la spéciation de Cr, Cu, Ni et Zn au sein de 4 sols caractéristiques de La Réunion 
qui sont naturellement riches en ces éléments (Doelsch et al., 2008). Pour cela, nous avons mis en 
œuvre deux protocoles d’extractions chimiques séquentielles : mBCR et mGSC dont les protocoles 
sont détaillés dans le Tableau 3. Les premier protocole, mBCR, a été sélectionné car il est issu de 
travaux  conduits  lors  de  plusieurs  projets  européens  visant  à  proposer  un  protocole  unique  et 
potentiellement normalisé (Ure et al., 1993). Le second, mGSC, ressort de l’analyse critique réalisée 
par  Cornu et Clozel (2000) comme étant le plus adapté à l’étude des sols. Certaines similitudes 
ressortent des résultats obtenus avec ces deux procédures (Figure 19 et Figure 20). D’une part pour 
les  deux protocoles,  les  fractions  échangeables  représentent  les  fractions  les  plus  faibles  de  la 
distribution des quatre ETM (<5% de la quantité totale en éléments traces métalliques). D’autre 
part, les deux protocoles indiquent que la fraction résiduelle des quatre sols est toujours la plus riche 
en  Cr,  Cu,  Ni  et  Zn  (de  39.1%  à  97.9%).  Par  contre,  nous  avons  observé  des  différences 
significatives en ce qui concerne les fractions des éléments  traces métalliques liés à la  matière 
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organique. Ces différences sont imputables à la nature des réactifs et à l’ordre de caractérisation qui 
sont différents pour les deux protocoles.
Mais, c’est pour la fraction des éléments traces métalliques associés aux oxyhydroxydes que les 
résultats des deux protocoles sont les moins concordants, alors que le réactif utilisé est le même 
(chlorure d’hydroxylamonium). La comparaison des résultats obtenus pour cette dernière fraction 
indique  qu’une  fraction  importante  des  ETM  qui  sont  liés  aux  oxyhydroxydes  de  fer  va  être 
quantifié dans la fraction résiduelle avec le protocole mBCR. Or, cela peut avoir des conséquences 
puisque la fraction résiduelle est considérée comme non réactive vis-à-vis de la dynamique des 
ETM, alors que la fraction liée aux oxyhydroxydes de Fe et Mn est susceptible d’être affectée par 
des modifications physico-chimiques du milieu de type acidification/ réduction. Nous pensons donc 
que la procédure mGSC est mieux adaptée aux sols tropicaux et volcaniques que nous étudions. En 
effet,  ce  protocole  permet  une  meilleure  prise  en  compte  de  la  fraction  des  ETM  liés  aux 
oxyhydroxydes de fer et manganèse. Or celle-ci est fondamentale pour les sols tropicaux qui sont 
particulièrement  riches  en  ces  minéraux  et  qui  sont  de  potentiels  porteurs  d’éléments  traces 
métalliques.
Une approche analogue a été développée afin d’évaluer l’impact de deux années d’épandage de 
boue d’épuration sur  un cambisol  de La  Réunion dans  le  cadre  du stage de B.  Deroche  et  en 
collaboration  avec  la  chambre  d’agriculture  (Doelsch  et  al.,  2006b).  En  appliquant  les  deux 
protocoles décrits précédemment, nous avons démontré que l’épandage de la boue n’affectait pas (i) 
la  concentration  totale  en  ETM  des  sols,  (ii)  la  spéciation  des  fractions  les  plus   mobiles  et 
biodisponibles de ces éléments.
Les  méthodes  d’extractions  chimiques  séquentielles  permettent  de  réaliser  des  études  de  la 
spéciaiton des éléments qui est fonctionnelle, car relative au protocole utilisé. Afin de vérifier les 
informations obtenues précédemment, nous avons choisi la description de la spéciation de certains 
de ces éléments en utilisant en amont des méthodes de fractionnement physique.
Approche physique : cas du chrome et du nickel
L’étude de la spéciation d’un élément trace au sein d’une matrice aussi complexe qu’un sol n’est 
pas  une  chose  aisée.  Aucune  méthode  unique  n’existe  et  il  est  indispensable  de  croiser  les 
informations.  Dans  notre  cas,  nous  avons  choisi  de  « trier »  au  préalable  les  minéraux  et  les 
complexes minéraux en utilisant une méthode de séparation densimétrique  (Basile-Doelsch et al., 
2007) pour un andosol perhydraté prélevé dans l’est de la Réunion. Des solutions de densité 1,9, 
2,3, 2,6 et 2,9 sont obtenues par une dilution appropriée de polytungstate de sodium (Na6W12O39). 
La diffraction des rayons X a permis d’identifier les minéraux présents dans chacune de fractions 
(Tableau 4).
Tableau 4 : Minéraux identifiés par DRX dans chacune des fractions (d=densité théorique).
1,9<d<2,3 2,3<d<2,6 2,6<d<2,9 d>2,9
Saponite (d = 2,2) 
Zéolite (d = 2,11) 
Gibbsite (d = 2,44) 
Allophanes/imogolites (d 
= 2-2,8) 
Gibbsite (d = 2,44) 
Quartz (d = 2,65) 
Montmorillonite (d = 2,3-3) 
Talc (d = 2,58) 
Allophanes/imogolites (d = 
2-2,8) 
Albite (d = 2,7) 
Quartz (d = 2,65) 
Montmorillonite (d = 2,3-3) 
Talc (d = 2.,58) 
Allophanes/imogolites (d = 
2-2,8) 
Magnétite (d = 5,2) 
Hématite (d = 5,2) 
Maghémite (d = 4,8) 
Goethite (d = 4,26) 
Augite (d = 3,51) 
Forstérite (d = 3,22) 
Actinolite (d = 3,04) 
Clinochlore (d = 
2,98)
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Ces résultats montrent que la technique de séparation densimétrique permet de séparer certaines 
phases minérales et organominérales. Seuls les minéraux dont les densités sont proches des limites 
de coupure peuvent se retrouver à la fois dans la fraction de densité inférieure ou supérieure et dans 
la fraction dans laquelle est comprise la densité du minéral. Par exemple le quartz de densité 2,65 
est légitimement retrouvé dans la fraction 2,6 < d < 2,9 mais également dans la fraction 2,3 < d < 
2,6.  L’andosol  perhydraté  est  issu  des  matériaux  volcaniques  du  Piton  de  la  Fournaise,  plus 
particulièrement des Cendres de Bellecombe. La composition minéralogique de ces cendres a été 
étudiée  (Mohamed-Abchir,  1996).  Ces  dépôts  sont  constitués  de  minéraux  primaires,  olivines, 
pyroxènes, feldspaths et oxydes, et de minéraux secondaires hydrothermaux tels que des zéolites, 
smectites,  chlorites,  actinolites,  du  talc  et  du  quartz.  Ces  résultats  suggèrent  que  les  minéraux 
contenus  dans  l’andosol  de Sainte  Rose sont hérités pour la  plupart  des  matériaux volcaniques 
parents. Les allophanes et imogolites sont des minéraux secondaires formés dans le sol (Parfitt, 
1990).
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Figure 21: Répartition de Cr au sein de l’andosol (Doelsch et al., 2006a).
Figure 22: site cristallochimique de Ni au sein des imogolites de l’andosol (Levard et al.,  
sous presse).
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La  spéciation  du  chrome  et  du  nickel  a  ensuite  été  étudiée  au  sein  de  chacune  des  fractions 
granulométriques  par  spectroscopie  d’absorption  des  rayons  X  (EXAFS,  XANES).  Lorsque  le 
chrome se trouve en symétrie tétraédrique, ce qui est le cas du chrome 6+, l’hybridation de ses 
orbitales rend possible la transition d’un électron 1s vers des orbitales moléculaires antiliantes 3d. 
C’est  pourquoi,  on  observera  sur  le  spectre  d’absorption  un  préseuil  formé  d’une  seule  bande 
intense et correspondant à la transition vers les orbitales à caractère dominant 3d. Par contre en 
symétrie  octaédrique,  cas  du  chrome 3+,  la  première  transition  autorisée  est  celle  de  l’orbitale 
moléculaire à caractère 4p qui est la transition correspondant au seuil, il n’y a donc pas de préseuil. 
L’absence de préseuil pour les échantillons de l’andosol brut ou fractions densimétriques, indique 
que le chrome est présent uniquement sous son degré d’oxydation 3+. Ce qui signifie que le chrome 
de ce sol se trouve sous sa forme la moins toxique et la moins mobile. Nous avons ensuite réalisé 
des combinaisons linéaires à partir des spectres de références minérales et organiques pour tenter de 
reproduire les spectres de nos différentes fractions organo-minérales. En ce qui concerne les sites 
cristallochimiques du chrome, il  ressort de notre étude que 60 % du chrome se trouve dans les 
minéraux primaires au sein des olivines. L'altération de ces phases a conduit à la formation de 
différents minéraux altérés et principalement des oxyhydroxydes CrOOH ou d’oxyhydroxyde mixte 
Fe-Cr.  Ces  structures  de type oxydroxydes  correspondent  à  des  composés  néoformés suite  à la 
libération des éléments par dissolution de la chromite (21 % du chrome total). Les résultats obtenus 
pour les fractions les plus denses sont donc tout à fait compatibles avec ceux obtenus pour l’andosol 
brut pour lequel nous avons mis en évidence le mélange : olivine + CrOOH + Fe-Cr oxyhydroxyde. 
Par contre l’étude des fractions les moins denses, fait apparaître une contribution que nous n’avions 
pas détecté pour l’andosol brut : le Cr lié à la matière organique. A partir des concentrations en Cr 
de chacune des deux fractions 1,9<d<2,3 et 2,3<2,6, nous pouvons estimer que 13% du Cr total est 
engagé dans une liaison avec de la matière organique. Ce résultat est comparable à ce que nous 
avons observé pour ce même sol en utilisant un protocole d’extraction de la matière organique et 
pour lequel 17 % du Cr total est extrait par Na4P2O7. Ces résultats sont schématisés sur la Figure 21 
et publiés (Doelsch et al., 2006a).
Comme le montre les analyses chimiques réalisées à partir des différentes fractions densimétriques, 
près  de  76  %  du  nickel  total  présent  dans  l’andosol,  se  trouve  dans  les  deux  fractions 
densimétriques 1,9<d<2,3 et 2,3<d< 2,6. La diffraction des rayons X indique que la minéralogie de 
ces deux fractions est dominée par la présence d’alumino-silicates mal cristallisés caractéristiques 
des andosols : les imogolites et/ou allophanes. C’est pourquoi, nous avons étudié dans un premier 
temps,  la  capacité  d’imogolites  synthétiques  à  retenir  le  nickel  en  réalisant  des  isothermes  de 
rétention. Ces travaux ont été abordés dans le cadre de la thèse de C. Levard. Le maximum de Ni 
adsorbé par ses minéraux est de 40 mmol/g imogolite. Etant donné que la surface spécifique de ces 
minéraux est de 228 m2.g-1, l’adsorption correspond à 0,11 atome de Ni par nm2 ce qui est très faible 
étant  donné  la  grande  surface  spécifique  des  ces  minéraux.  Nous  avons  ensuite  étudié 
l’environnement local de Ni au sein des fractions granulométriques et des échantillons obtenus par 
isothermes grâce à l’EXAFS. Les réponses ont été concordantes pour les deux types d’échantillons 
(naturels et synthétiques). Ni est en coordinence octaédrique avec 6 O comme premiers voisins à 
une distance de 2,05 Å. La deuxième sphère de coordination de Ni est constituée par 6 atomes 
d’aluminium qui sont à une distance de 3 Å. Le mécanisme de rétention de Ni par les imogolites est 
une adsorption spécifique. Nous avons en effet montré que le Ni était adsorbé sur la couche de 
gibbsite  des  imogolites.  Plus  précisément,  il  se  localise  au  sein  d’une  lacune  de  la  couche 
dioctaédrique d’aluminium comme le montre la Figure 22 (Levard et al., sous presse).
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Figure 23: (a) Transformées de Fourier (trait plein) et fit de la première  
sphère de coordination (pointillés) pour les fractions granulométriques et le  
lisier de porc et (b) paramètres structuraux déterminés par la modélisation 
de cette sphère (Legros, 2008).
Figure 24: (a) Spectres XANES au seuil K du Cu des fractions granulométriques, du lisier de 
porc et de deux références (Cu-acétate : Cu(II); chalcocite (Cu2S) et (b) dérivées de ces  
spectres (Legros, 2008).
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Spéciation de Cu et Zn dans le lisier de porc
Afin de mieux comprendre les facteurs qui gouvernent l’accumulation de Cu et Zn dans le système 
eau-sol-plante,  nous  avons  étudié  la  spéciation  de  ces  éléments  dans  le  lisier  de  porc.  Cette 
spéciation a été déterminée à l’échelle moléculaire grâce à la combinaison de plusieurs techniques 
de  séparation  (fractionnement  granulométrique),  de  caractérisation  (DRX,  MEB-EDS,  µ-XRF, 
XAS) et de modélisation (CHESS), dans le cadre de la thèse de S. Legros.
Le fractionnement granulométrique nous a d’abord permis de montrer que la fraction du lisier de 
porc dont la taille est comprise entre 0,45 et 20 µm contient 75 % de Zn et 78 % de Cu. Seulement 
0,2  %  de  Zn  et  0,3  %  de  Cu  sont  dans  la  fraction  de  taille  inférieure  à  0,45  µm  qui  est 
potentiellement la plus mobile. La caractérisation minéralogique des échantillons par DRX a permis 
d’identifier les phases cristallisées présentes : newberyte (MgHPO4), struvite (MgPO4NH4.6H2O), 
sylvite  (KCl),  calcite  (CaCO3)  et  quartz  (SiO4).  Même  si  cette  méthode  n’a  pas  permis 
l’identification directe les phases porteuses de Cu et/ou Zn, des hypothèses ont pu être émises. 
Les méthodes de micro-analyses chimiques résolues spatialement MEB-EDX et μXRF permettent 
d’identifier des corrélations spatiales entre éléments chimiques. La comparaison des ces corrélations 
avec les phases minérales observées par DRX permet de valider ces méthodes. Ainsi, la composante 
pure Ca observée par μXRF et la corrélation Ca avec O observée par MEB-EDX correspondent à la 
présence de calcite (DRX). La corrélation K et  Cl (μXRF) correspond à la présence de sylvite 
(DRX). La composante pure Si correspond à la présence de quartz. Enfin, la composante pure P 
(μXRF) et la corrélation P avec Mg (MEB- EDX) correspondent à la présence de struvite et/ou de 
newberyte.  Grâce  à  ces  concordances,  nous  avons  pu  avancer  des  hypothèses  sur  des  phases 
porteuses de Cu et/ou Zn. En effet, une corrélation entre Cu et S a été observée par μXRF et deux 
corrélations ont été observées pour Zn par MEB-EDX : entre Zn et O et entre Zn et S. Pour mieux 
appréhender le système « lisier de porc », nous avons utilisé la modélisation géochimique avec 
CHESS, ce qui nous a permis de valider la présence de certaines phases minérales dans le lisier de 
porc par le calcul géochimique : c’est le cas de la calcite. Cela nous a permis également d’identifier 
des phases minérales qui ont précipité pendant la phase de séchage des échantillons : c’est le cas de 
la  struvite,  la newberyte et  la sylvite.  Enfin,  cela  nous a permis d’émettre des hypothèses plus 
précises  sur  les  phases  porteuses  de  Cu  et  Zn.  En  effet,  dans  le  lisier  de  porc  les  conditions 
thermodynamiques permettent la précipitation de chalcocite (Cu2S) mais aussi d’hydroxyde de Zn 
(Zn(OH)2) et enfin de sphalérite (ZnS). 
Ces hypothèses ont été vérifiées par spectroscopie d’absorption des rayons X (XAS). Dans le cas de 
Zn, l’EXAFS, sensible à la nature et au nombre de voisins, a permis de confirmer la présence de 
voisins S et O dans la première sphère de coordination (Figure 23). Ainsi, la spéciation du Zn a pu 
être décrite par un mélange de 41 % de Zn lié à la matière organique, 39 % sous forme d’hydroxyde 
de Zn (Zn(OH)2) et 20 % sous forme de sulfure de Zn (ZnS). Dans le cas de Cu, c’est le XANES 
qui  a  été  utilisé  car  il  est  plus  sensible  au  degré  d’oxydation de l’élément  étudié.  L’étude  des 
spectres confirme que Cu est très majoritairement sous la forme de sulfure de cuivre (Cu2S) et qu’il 
a un degré d’oxydation +I (Figure 24). La présence de ces formes minérales inorganiques peut 
s’expliquer soit par leur précipitation en raison des conditions anoxiques qui règnent dans une fosse 
à lisier (Eh=-150 à -500 mV, pH=8), soit par l’intervention de bactéries sulfato-réductrices qui ont 
la propriété de précipiter par exemple des sulfures de zinc.
La solubilité des sulfides de cuivre est très faible et principalement gouvernée par le pH du milieu et 
non par Eh. Ainsi, l’accumulation de cuivre qui a été observée sur la parcelle des Colimaçons suite 
à l’épandage de lisier de porc (cf. 2.2.c), peut s’expliquer par la très faible solubilité de la phase 
porteuse du cuivre.  Les trois  formes de Zn décrites  dans  le  lisier  de porc (Zn lié  à  la  matière 
organique,  sphalérite  et  hydroxyde  de  Zn)  sont  toutes  potentiellement  solubles  dans  un 
environnement de surface (milieu aérobie et pH compris entre 5 et 8). La minéralisation et/ou la 
mise en solution d’une partie des phases porteuses du Zn permettrait d’expliquer pourquoi nous 
avons observé une accumulation de Zn non pas en surface du sol mais plus en profondeur.
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En guise de conclusion, il me semble qu’il ressort des travaux exposés plusieurs points positifs. 
Ainsi pour aborder ces problématiques environnementales complexes, nous nous sommes appuyés 
sur une approche multidisciplinaire en couplant  des techniques analytiques variées et différentes 
échelles d’observation.  C’est  ce croisement des informations recueillies à plusieurs niveaux qui 
permet de faire progresser notre compréhension des mécanismes mis en jeu.
Par exemple, le suivi de l’impact du lisier de porc sur des parcelles expérimentales a permis de 
montrer la faible mobilité de ces éléments et une accumulation en surface des sols. Mais c’est grâce 
à une approche moléculaire que nous avons pu fournir des explications sur le comportement des 
éléments étudiés. Il est d’ailleurs important de souligner que ces résultats vont à l’encontre de ce qui 
est couramment admis. En effet, pour la plupart des auteurs, c’est la MO contenue dans les lisiers 
qui serait la phase porteuse des métaux, en particulier pour Cu. Or, nos résultats montrent, pour cet 
élément, la précipitation d’une phase inorganique au cours de la phase de stockage du lisier.
Nous pouvons également souligner un autre avantage à aborder ces questions environnementales à 
plusieurs échelles. Les travaux conduit à l’échelle d’un territoire permettent souvent de fournir des 
éléments aux décideurs locaux pour établir les politiques locales. Cela a été le cas, par exemple, 
pour l’étude de la mobilité et de la phytodisponibilité des ETM de la région Est de La Réunion. 
Mais il a été important de confronter ces résultats globaux, obtenus par des méthodes chimiques, à 
ceux menés à l’échelle moléculaire. En effet, l’étude de la spéciation de Cr et Ni de l’un des sols de 
cette région a confirmé la faible mobilité et la faible biodisponibilité de ces éléments en fournissant 
des éléments d’explications robustes.
Malgré ce satisfecit, il convient d’améliorer plusieurs points si l’on souhaite que notre connaissance 
de l’impact du recyclage agricole des déchets progresse.
Comme cela a déjà été expliqué précédemment, l’épandage de déchet organique est susceptible de 
perturber  fortement  les  conditions  physico-chimiques  du  milieu,  la  dynamique de  la  MO et  la 
spéciation des ETM. Mais enregistrer ces évolutions n’est pas trivial, notamment en ce qui concerne 
les ETM. Ainsi, nous avons tenté de déterminer l’évolution de la fraction échangeable de certains 
métaux au cours de l’incubation de déchets organiques. Nos résultats n’ont montré aucune évolution 
au cours du temps ce qui permet de penser que la minéralisation de la MO des déchets organiques 
ne  se  traduit  pas  par  le  relargage  d’une  quantité  d’ETM significative.  Malgré  cette  conclusion 
optimiste, il est également probable que nous n’ayons pas détecté le relargage des ETM. En effet, 
ces derniers ont pu être rapidement piégés par les phases minérales ou organiques présentes dans le 
sol. Les outils spectroscopiques que nous avons utilisés se prêtent malheureusement mal à ce type 
de suivi. Les concentrations sont généralement trop faibles et le signal spectroscopique est un signal 
moyen  pour  lequel  nous  ne  sommes  pas  toujours  en  mesure  de  discriminer  une  composante 
minoritaire.
Jusqu’à présent, nous avons souvent ignoré la problématique de la biodisponibilité et des risques 
éventuels d’exportation des ETM vers la chaîne alimentaire. Or, en contexte de recyclage agricole, 
il me semble crucial de mieux comprendre et définir le rôle des plantes cultivées dans le cycle des 
ETM.
C’est  pourquoi  dans  le  projet  de  recherche  qui  suit,  je  vais  développer  quelques  pistes  qui 
permettront peut-être de faire progresser notre compréhension de la dynamique des ETM dans un 






Ce projet de recherche est articulé en deux parties principales. Dans une première partie consacrée à 
l’étude de la spéciation et de la dynamique des ETM, je m’attacherai à décrire les dispositifs que je 
compte mettre en œuvre afin de caractériser :
– l’étude couplée de la spéciation des ETM et de la dynamique de la matière organique;
– l’étude de la biodisponibilité des ETM.
La seconde partie  est  consacrée au rôle  de certains éléments majeurs sur  le  comportement  des 
éléments traces vis à vis des plantes. J’aborderai successivement :
– le rôle du silicium sur les capacités épuratoires des bambous;
– le rôle du fer et de la matière organique sur le cycle et la spéciation de l'arsenic à l'interface 
eau-sol-riz.
1. Spéciation et dynamique et des ETM en contexte de recyclage 
agricole des déchets
1.1 Spéciation des ETM au sein des déchets et couplage à l’étude de la 
dynamique de transformation des MO
L’acquisition des teneurs en ETM des déchets organiques est bien souvent corrélée avec leur mode 
de production.  Ainsi,  les  effluents d’origine animale (lisier,  fumier) sont riches en Cu et Zn en 
raison de l’utilisation de ces deux éléments dans l’alimentation des animaux. Les effluents d’origine 
urbaine présentent pour certains des concentrations élevées en Cd, Pb ou Hg qui témoignent des 
activités humaines. Pour les composts de déchets verts produits à La Réunion, les concentrations 
élevées en Cr et Ni s’expliquent par la présence de particules de sol qui adhèrent aux végétaux. 
Nous avons montré, dans le cadre d’une collaboration avec la chambre d'agriculture de La Réunion, 
qu’il  suffisait  de 3% de sol  (en volume) pour  expliquer  les  concentrations  en Cr et  Ni  de ces 
composts (Payet et al., 2008). Ces concentrations supérieures aux valeurs seuils ne permettent pas la 
normalisation  et  donc  la  commercialisation  de  ces  produits...  alors  qu’ils  sont  destinés  à  être 
appliqués sur les sols de l’île!
Autrement dit,  si  l’origine,  les modes de production et  de stockage entrainent de tels écarts de 
teneurs en ETM, il doit en être de même pour la spéciation de ces éléments. C’est pourquoi, il me 
semble important de poursuivre l’étude de la spéciation des ETM au sein de déchets organiques 
d’origines variées (urbaine,  agro-industrielle et  agricole).  Pour ces travaux, il  faudra poursuivre 
l’approche initiée pendant la thèse de Samuel Legros en couplant le fractionnement physique des 
échantillons (granulométrie, densimétrie) et l’utilisation de techniques analytiques spectroscopiques 
complémentaires (µ-XRF, XAS).
Parallèlement à cette approche basée sur un fractionnement physique, une autre voie permettrait de 
coupler  la  description de la  spéciation des  ETM à la  dynamique de minéralisation des déchets 
organiques. De nombreux travaux se sont intéressés à l’étude des cinétiques de minéralisation des 
apports organiques (C, N) en proposant notamment le calage de modèles (ex : TAO de Thuries et al. 
(2001), modèle à 3 compartiments : labile, résistant et stable). Les données d’entrée de ce modèle 
peuvent être obtenues par (i) la réalisation d’incubations en conditions contrôlées, (ii) l’acquisition 
de  spectres  IR  des  matières  organiques  étudiées  (SPIR)  ou  (iii)  la  description  des  fractions 
biochimiques  des  matières  organiques  apportées.  Ce  fractionnement  biochimique  permet  de 
déterminer 4 fractions : fraction soluble au détergent neutre, hémicellulose, cellulose et lignine, au 





Figure 25: illustrations de l’essai maraîchage
























Il va falloir dans un premier temps envisager quelques adaptations au protocole VanSoest et al. (Van 
Soest et al., 1991) initialement mis au point pour évaluer la digestibilité des fourrages. Par exemple, 
l’EDTA, l’un des réactifs utilisé pour la première fraction, est un complexant fort pour certains 
ETM (notamment Cu). L’enjeu de ces expérimentations consistera à corréler dynamique de la MO 
et spéciation des ETM. Ces deux approches sont encore trop rarement menées conjointement.
Ces  aspects  vont  être  abordés  dans  le  cadre  du  projet  ISARD (Intensification  Ecologique  des 
Systèmes  de  Production  Agricoles  par  le  Recyclage  des  Déchets  –   financé  par  le  programme 
Systerra de l’ANR. Ce projet engage pour 4 ans (2009-2012) 10 équipes du CIRAD, de l’INRA, de 
l’IRD, et de plusieurs universités de France, du Sénégal et de Madagascar et va nous permettre 
notamment de pouvoir comparer la spéciation, la biodisponibilité d’une large palettes de déchets 
organiques.
1.2 Biodisponibilité des ETM
Au cours des précédents chapitres, j’ai peu évoqué le transfert des ETM vers les cultures. Or, en 
contexte  de  recyclage  agricole,  il  convient  de  développer  cette  approche  de  manière  plus 
systématique.  Les  plantes  jouent  un  rôle  central  dans  les  écosystèmes  anthropisés.  Une 
biodisponibilité  élevée  des  ETM  dans  les  sols  agricoles  peut  engendrer  des  phénomènes  de 
biotoxicité  ou des  transferts  importants  des  ETM dans  la  chaîne  alimentaire  dont  l’homme est 
l’ultime  maillon.  A l’heure  actuelle,  il  existe  peu  d’indicateurs  pertinents  pour  quantifier  la 
biodisponibilité, c’est à dire des indicateurs qui renseignent sur l’aptitude des contaminants à être 
transférés du sol vers les plantes. Plusieurs méthodes d’extraction chimiques (CaCl2, NH4NO3…) 
sont en cours de normalisation mais elles rendent souvent mal compte de la biodisponibilité des 
ETM qui est un processus complexe pouvant être décrite selon 3 composantes (Harmsen, 2007) :
– La disponibilité environnementale qui représente la fraction des ETM du sol pouvant être 
potentiellement  prélevée  par  la  plante  et  dont  le  comportement  est  contrôlé  par  des 
phénomènes physico-chimiques ;
– La  biodisponibilité  environnementale  qui  représente  le  flux  des  ETM  vers  la  plante 
déterminé par l’adsorption des ETM sur les racines et l’absorption des ETM par les racines 
de la plante ;
– La biodisponibilité toxicologique qui représente l’accumulation des ETM dans les différents 
tissus végétaux et leurs potentiels effets phytotoxiques.
La biodisponibilité est fonction non seulement du type de contaminant, du temps d’exposition à cet 
élément chimique mais également de la plante cible considérée.  Autrement dit,  la mesure de la 
biodisponibilité reste problématique.
Plutôt que de sonder la pertinence d’une nouvelle méthode chimique, nous avons opté pour des 
expérimentations  basées  sur  des  mesures  biologiques.  Deux  dispositifs  expérimentaux  sont  ou 
seront ainsi  dédiés à la quantification de la biodisponibilité des ETM en contexte de recyclage 
agricole des ETM.
Le  premier  est  un  essai  maraîchage  de  longue  durée mis  en  place  en  2004  sur  la  parcelle 
expérimentale des Colimaçons du Cirad à La Réunion. Les objectifs de cet essai sont nombreux : 
– quantifier l’absorption des ETM par des espèces maraîchères qui sont décrites comme étant 
fortement accumulatrices;
– comparer les concentrations en ETM des différentes espèces;
– étudier l’influence des amendements organiques sur la concentration en ETM des végétaux;
– comparer les données obtenues avec celles de la littérature scientifique et les normes en 
vigueur.
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Le dispositif expérimental (split-plot à deux facteurs : plantes et fertilisation) est constitué de 3 
blocs eux-mêmes subdivisés en 3 bandes sur lesquelles sont apportées soit une fertilisation chimique 
(NPK) servant de témoin soit l’une des deux matières organiques retenues (compost de lisier de 
porc sur carton et compost de fiente de volaille sur copeaux de bois). Cette sélection permet de 
comparer l’impact de deux matières organiques ayant des teneurs en ETM contrastées. En effet, le 
compost de lisier de porc est riche en ETM (Cu et Zn) par rapport au compost de fiente de volaille 
qui est l’une des principales matières organiques utilisées par les maraîchers réunionnais. Enfin, 
cinq cultures maraîchères ont  été  sélectionnées (laitue,  chou, carotte,  tomate et  haricot)  car ces 
plantes sont représentatives des cultures maraîchères produites à La Réunion et ce sont des plantes 
sensibles et/ou accumulatrices d’ETM. Deux cycles culturaux sont conduits chaque année (hiver et 
été) et actuellement se déroule le 11ème cycle. Les résultats qui ont pu être exploités jusqu’à présent 
(cycles 1 à 5) n’ont pas montré d’influence de l’utilisation des deux déchets organiques sur les 
teneurs en ETM des cultures. C’est pourquoi, cet essai a été pérennisé au delà des deux premières 
années car il s’agit certainement du meilleur moyen pour obtenir des données sur l’impact à long 
terme de l’utilisation en milieu tropical de déchets organiques pour le maraîchage. Ceci semble 
d’autant plus important qu’il existe très peu de données sur ces impacts pour de tels contextes pédo-
climatiques.
Le second dispositif expérimental repose sur le RHIZOtest initialement développé par Guivarch et 
al. (Guivarch et al., 1999), puis modifié par Chaignon et Hinsinger (Chaignon and Hinsinger, 2003). 
Ce test biologique est divisé en deux étapes (Figure 26). Tout d’abord une préculture des végétaux 
en hydroponie qui dure environ 3 semaines. Comme la plante est séparée physiquement du sol par 
une toile en polyamide (pores d’environ 30 μm), les racines se développent en formant un tapis 
homogène plan. La plante est ensuite transférée sur le milieu à étudier. Durant 8 jours, la plante est 
cultivée, toujours en présence de la toile en polyamide. Les nutriments et contaminants peuvent la 
traverser mais pas les racines. Le RHIZOtest est donc un dispositif expérimental capable d’intégrer 
a  priori  l’ensemble  des  processus  impliqués  dans  la  phytodisponiblité  des  ETM 
(réapprovisionnement par le sol du métal en solution, prélèvement par la plante au niveau racinaire, 
modifications  chimiques  induites  par  les  racines  dans  la  rhizosphère).  Par  rapport  à  l’essai 
maraichage,  le  RHIZOtest  présente  l’avantage  de  faciliter  la  collecte  des  échantillons  (sol 
rhizosphérique, racine, partie aérienne de la plante) grâce à la séparation physique des racines et du 
sol.  Jusqu’à présent,  les  résultats obtenus avec ce test ont été peu comparés avec des essais au 
champ.  C’est  pourquoi  nous  proposons,  dans  un  premier  temps,  d’utiliser  ce  test  avec  des 
échantillons  de sols  issus de l’essai  maraichage qui  vient  d’être  présenté.  Ainsi,  nous  pourrons 
comparer  les  concentrations  en  ETM des  cultures  à  celles  mesurées  à  l’aide  du  biotest.  Nous 
utiliserons notamment des sols échantillonnés au début de la mise en place de l’essai, puis lors des 
cycles culturaux suivants.
Ce test biologique devrait également permettre de caractériser l’évolution de la biodisponibilité des 
ETM au cours de la transformation des matières organiques apportées. Nous proposons en effet de 
coupler des incubations de déchets organiques à des mesures de la biodisponibilité des ETM en 
appliquant le RHIZOtest. Les objectifs de ces expériences sont nombreux : 
– évaluer la corrélation entre dynamique de la transformation de la MO et biodisponibilité des 
ETM;
– déterminer si l’effet « minéralisation de la MO » affecte les ETM apportés par le déchet 
organique et/ou ceux initialement présents dans le sol (il faudra pour cela sélectionner avec 
précaution les objets étudiés, par exemple : déchet organique riche en Pb et sol sans Pb);
– permettre une comparaison/classification des déchets organiques en terme d’impact sur la 
biodisponibilité  des  ETM. Ce biotest,  contrairement  à  l’essai  maraichage,  est  réalisé  en 




Afin de mener à bien ces travaux, le projet NormaRHIZO a été soumis au guichet ANR CES.  Ce 
projet devra fournir les éléments scientifiques permettant de valider le RHIZOtest et obtenir ainsi sa 
normalisation au niveau national (AFNOR) et international (ISO)
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2. Éléments majeurs et traces dans les plantes
2.1 Rôle du silicium sur les capacités épuratoires des bambous
Le bambou est une plante accumulatrice de silicium (Si). Cependant l’effet de cet élément sur sa 
physiologie n’est pas connu. Le silicium est présent dans les plantes à des teneurs équivalentes à 
celles  des  macro-nutriments  comme  le  calcium,  le  magnésium,  le  phosphore.  Le  Si  n’est  pas 
considéré comme un élément essentiel pour la plante. Pourtant l’absorption de silicium entraîne de 
nombreux  bénéfices,  comme  l’amélioration  de  la  résistance  aux  parasites  et  aux  pathogènes, 
(Ishiguro,  2001; Meyer and Keeping, 2001), de la résistance à la sécheresse,  l’amélioration des 
rendements et de la qualité des cultures (Korndörfer and Lepsch, 2001) et une meilleure tolérance 
aux éléments traces métalliques (Neumann and zur Nieden, 2001). 
La société Phytorem® a développé une technologie d’épuration extensive et innovante : le Bambou 
Assainissement®. Cette technologie correspond à un procédé de phytoremédiation sur sol en place 
qui est optimisé par le choix du bambou plante ligneuse, hautement colonisatrice et qui possède l’un 
des plus forts taux de croissance du règne végétal. Le Bambou Assainissement® est une technologie 
rustique et  simple dans sa mise en œuvre et  son exploitation.  Elle s’apparente à de l’épandage 
agricole et permet de réduire les surfaces puisque le bambou permet d’optimiser les dégradations, 
les prélèvements et les capacités d’évapotranspiration.
Les études citées préalablement concernent principalement le riz, la canne à sucre, le blé mais assez 
peu le bambou. Les expériences faites sur des bambouseraies montrent des effets remarquables sur 
la croissance avec une augmentation notable de la biomasse des feuilles, du nombre de bourgeons et 
de la rigidité des chaumes (Ma and Takahashi, 2002). Cependant, l’application de scories riches en 
silice dans différentes plantations de bambous en Chine ne s’accompagne pas d’une augmentation 
du rendement, mais au contraire d’une baisse dans certaines conditions expérimentales (absence 
d’engrais N, P et K). Ces résultats en apparence contradictoires soulèvent un certains nombres de 
questions sur les mécanismes mis en jeu lors de l’absorption et l’accumulation du silicium par le 
bambou.
Le deuxième volet scientifique de ce projet consiste à déterminer si le bambou possède la capacité 
de traiter des effluents riches en ETM, notamment des lisiers de porc. En effet la plupart des plantes 
se développent difficilement si les concentrations en métaux des sols sont élevées. Quelques études 
(Ma and Takahashi, 2002) ont montré que la présence de silicium sous forme biodisponible permet 
de réduire la toxicité  de certains métaux lourds,  comme le fer,  l’aluminium, le  cadmium ou le 
manganèse chez diverses plantes (riz, blé, orge, conifères…). Plusieurs mécanismes sont invoqués: 
(i) formation de complexes silicatés dans le sol non absorbables par les racines ; (ii) co-précipitation 
avec les phytolithes dans les feuilles. Aucune étude n’existe dans la littérature sur l’influence des 
métaux sur la croissance du bambou.
Les questions que nous souhaitons donc aborder au cours de ce travail sont:
– l’apport de silicium permet-il d’améliorer le Bambou Assainissement® par un accroissement 
de la biomasse ?
– quel est l’impact de l’apport de quantités importantes de Cu et Zn sur le développement des 
bambous ?
– le bambou possède-t-il une capacité épuratoire des ETM par phytoextraction ? Le bambou 
est-il  capable  d’absorber  une  partie  ou  la  totalité  des  ETM apportés  avec  les  effluents 
(notamment le cuivre et le zinc des lisiers de porcs) ?
– si les ETM sont absorbés par le bambou où sont-ils stockés dans la plante : au niveau du 
système racinaire ou dans le chaume ? 
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Afin  d’apporter  des  éléments  de  réponse  à  ses  questions,  plusieurs  expérimentations  sont 
envisagées:
– cultures de bambous en hydroponie avec des solutions nutritives plus ou moins riche en Si
– cultures de bambous en hydroponie avec des solutions nutritives contenant Si + ETM (Cu 
et/ou Zn)
– localisation des éléments (Si, Cu et Zn) au sein des végétaux par l’utilisation de techniques 
microscopiques (MEB cryogénique, NanoSIMS)
– étude de la spéciation des ETM (XAS).
Ces études sont conduites dans le cadre du projet RUN INNOVATION financé par la Direction 
Générale  des  Entreprises  -  Fonds  interministériel  d’appui  aux  projets  de  recherche  et 
développement collaboratifs des pôles de compétitivité. L’ambition de ce projet est la l’adaptation 
du procédé Bambou Assainissement® au contexte pédo-climatique tropical. En association avec la 
société  Phytorem®, la  thèse de B.  Collin  (bourse Cifre)  a  démarré  en  2009 afin  de traiter  les 
questions présentées précédemment.
2.2 Rôle du fer et de la MO sur le cycle et spéciation de l'arsenic à 
l'interface eau-sol-riz
La contamination en arsenic (As) des eaux et des sols affecte de très nombreux pays asiatiques 
(Cambodge,  Vietnam,  Bengladesh,  etc.).  Les  populations  de  ces  pays  sont  particulièrement 
exposées à cet élément chimique toxique à travers l'utilisation des eaux des aquifères naturellement 
riches en As ou par la consommation de végétaux. La physicochimie du transfert de l’As vers la 
chaîne  alimentaire  est  cependant  mal  connue  en  particulier  dans  le  système  naturel  complexe 
eau/sol/plante.  Le  comportement  des  éléments  toxiques  dans  ce  système  est  dépendant  de  la 
dynamique des phases porteuses de ces éléments. La solubilité de As est ainsi  liée au cycle de 
dissolution/précipitation  des  oxyhydroxydes  de  Fe  auxquels  il  est  lié  lors  des  alternances 
d’oxydation-réduction. La matière organique (MO) soluble ou colloïdale est également suspectée de 
contrôler en partie la spéciation et la mobilité de l’As, mais son rôle est moins documenté que celui 
des oxyhydroxdes Fe. Le principal objectif de ce travail consiste à améliorer notre connaissance sur 
la spéciation et le cycle de As dans le système eau/sol/riz en particulier au niveau de la rhizosphère 
qui est la zone de sol directement influencé par les racines. Nous nous focaliserons en particulier sur 
le rôle de la MO et du Fe dans ce système. Si l'adsorption de l'As sur les oxyhydroxydes de fer est 
décrite depuis longtemps, ce n'est que récemment qu'a pu être souligné le rôle clé des conditions 
d'oxydo-réduction,  sur  le  cycle  de l'As  (Ona-Nguema et  al.  2009).  Dans le  milieu naturel,  non 
seulement les conditions d'oxydo-réductions peuvent varier dans le temps, mais la composition de 
la solution de sol, en particulier vis-à-vis de la MO, est amenée à évoluer en fonction des saisons et 
des pratiques culturales. Etant donné la forte affinité de la MO pour les oxyhydroxydes de fer, la 
compréhension des mécanismes de transfert de l’As passe par la caractérisation des interactions 
entre ces trois composantes clés de la solution du sol : oxyhydroxydes de Fe/ MO/ As. Ce travail 
sera conduit à la fois sur des d'échantillons synthétisés en laboratoire en conditions contrôlées et sur 
des échantillons naturels prélevés sur 2 sites expérimentaux contrastés.
Les synthèses permettront d'étudier la nucléation et les mécanismes de croissance des:
- polymères Fe(II) formés en conditions anoxiques et en présences de As et MO;
- polymères Fe(III) formés en conditions oxydantes et en présence de As et MO;
- polymères Fe(II) formés au cours de la réoxydation du milieu et en présence de As et MO.
- Evolution des polymères Fe durant des cycles redox : effet de la maturation.
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Afin de mieux comprendre les mécanismes de nucléation et de croissance de ces polymères, nous 
étudierons la structure de ces objets formés pour des rapports As/Fe, As/OM, Eh et pH différents. Il 
est  en  effet  important  d'étudier  la  polymérisation  du  Fe  avec  des  conditions  oxydantes  et 
réductrices,  puisque  nous  avons  démontré  que  la  polymérisation  de  Fe(II)  était  plus  fortement 
affectée  par  la  présence  d’anions  dans  la  solution  (SiO4)  que  Fe(III).  Ces  expériences  seront 
conduites avec plusieurs fonctions standard de MO (groupements thiols, carboxylates, etc.) afin de 
tenir compte de la diversité des fonctions décrites pour la MO naturelle.
Les deux sites expérimentaux retenus sont :
– des  rizières  localisés  au  Bengladesh  qui  permettront  d'étudier  la  spéciation  et  le 
comportement de l’As en conductions réductrices;
– des sols de tourbières en Suisse pour lesquelles il a été montré une étroite corrélation entre 
les teneurs en As (qui atteignent 700 mg/kg) et la teneur en MO. Pour ce site, il a également 
été montré que l'évolution des conditions d'oxydo-réductions modifiaient la spéciation de 
l’As.
Afin  de  déterminer  la  spéciation  de  As/Fe/MO dans  les  différents  échantillons  synthétiques  ou 
naturels, plusieurs méthodes analytiques sont envisagées :
– des  méthodes  spectroscopiques  (EXAFS-XANES)  qui  permettront  de  sonder 
l'environnement local de As (ou Fe);
– des  techniques  microscopiques  (MEB,  MET,  EELS)  qui  permettront  de  co-localiser  les 
éléments chimiques et d'indiquer par exemple le degré d'oxydation du Fe;
– les  techniques de diffraction (µ-XRD) et  de spectroscopie (µ-XRF, µ-XAS) utilisant des 
micro-faisceaux  afin  d'obtenir  des  informations  structurales  et  chimiques  à  l'échelle  du 
micron;
– enfin,  un  effort  particulier  sera  conduit  afin  de  développer  une  approche  basée  sur 
l'utilisation de la spectrométrie de masse (nanoSIMS). Cette technique permet de réaliser des 
microanalyses chimiques de la surface d'un échantillon à l'aide d'une sonde dont la taille 
varie  entre  50  et  150  nm.  Cette  résolution  spatiale  latérale  associée  à  un  système  de 
détection performant permet de comparer dans une même nanoparticule la distribution de 
plusieurs  éléments  chimiques  comme C,  N,  Fe,  As,  S,  … Cet  outil  analytique est  donc 
particulièrement bien adaptée à l'étude de la localisation de As, Fe et Mo dans les particules 
de sols notamment au sein de la rhizosphère.
Le projet ROMARIN (soumis au guichet ANR CES) propose de s’intéresser au rôle de la matière 
organique que le transfert sol-plante de l’arsenic et permettra, s’il est retenu, de développer les 
aspects que je viens d’exposer.
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En guise de conclusion, je voudrais souligner que les différents projets évoqués précédemment ne 
reposent pas tous sur le même pas de temps. Ainsi, certains projets sont d’ores et déjà financés et 
ont démarré en 2009 (ISARD, RUNINNOVATION) alors que les autres sont à l’état de soumission 
(ROMARIN ou NormaRHIZO). Il s’agit donc de projets à court et moyen termes.
A plus long terme, il s’agira de poursuivre le développement des connaissances sur les mécanismes 
mis  en  jeu  en  contexte  de  recyclage  argicole  de  déchets  puis  d’intégrer  l’ensemble  de  ces 
connaissances  pour  aboutir  à  l’établissement  d’un  modèle.  Il  devra  permettre  de  simuler  le 
comportement des ETM et des autres éléments chimiques (C, N, etc.) suite à l’apport d’un déchet 
organique sur un sol cultivé.
Dans cette optique, un modélisateur (Matthieu Bravin) vient d’être recruté dans notre UPR et m’a 
rejoint au CEREGE. Nous conduisons actuellement une réflexion sur la place et la forme que pourra 
prendre cet outil de modélisation dans le cadre de nos problématiques.
Nous souhaitons développer (ou adapter) un outil permettant de déterminer la biodisponibilité des 
ETM et des éléments fertilisants dans le système eau-sol-déchet organique-plante et son évolution 
temporelle.
Ce modèle pourrait également prendre en compte d’autres fonctionnalités. En effet, jusqu’à présent 
j’ai insisté sur l’impact environnemental du recyclage agricole en terme de risques de contamination 
des milieux ou des cultures par les ETM, mais, un autre enjeu de cette pratique consiste à fournir 
des éléments fertilisants en quantité suffisante pour les cultures tout en évitant la dissémination de 
ces composés (par exemple les nitrates). Cette approche peut être basée sur des indicateurs de la 
qualité  biochimique  des  déchets  organiques  et  de  leur  cinétique  de  transformation  une  fois 
apportées au sol.  On perçoit  l’intérêt  de cette approche en termes de recommandations d’usage 
(minéralisation à court terme pour la production végétale vs stockage de matière organique à plus 
long terme) et de diagnostic de la dynamique d’un agro-écosystème.
Mais  avant  de  disposer  d’un  outil  performant,  plusieurs  verrous  sont  à  lever  car  ces  systèmes 
dynamiques sont complexes. En effet, le forçage induit par l’apport d’un déchet organique entraine 
un impact significatif sur l’état du sol et de ses propriétés. De plus, la plante participe également à la 
modification  des  propriétés  physico-chimiques  (pH,  Eh,  réactivité  des  surfaces)  et  biologiques 
(stimulation de l’activité de la microflore) du sol. 
A terme, cet outil de modélisation pourrait intégrer :
– la dynamique de minéralisation des déchets organiques ;
– les flux d’eau et de solutés ;
– l’évolution de la spéciation des ETM ;
– le cycle des cultures (prélèvements et restitutions d’éléments).
Pour mener à bien ce projet, nous nous restructurons actuellement au sein de notre UPR pour faire 
émerger  une  jeune  équipe  intitulée  « Interactions  produits  résiduaires  organiques-sols-cultures » 
dont j’aurai la responsabilité scientifique.
L’objectif de cette équipe sera de développer une double approche fondamentale et appliquée afin 
de disposer :
(i) d’un  outil  de  compréhension  des  mécanismes  participant  à  l’avancée  des  connaissances 
scientifiques;
(ii) d’un outil de simulation et de pronostic participant à l’élaboration de réponses appliquées 
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